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La réponse des organismes du sol à une pollution métallique d'origine industrielle à
Mortagne (Nord) a été caractérisée en tenant compte de la distribution des polluants dans les
diverses fractions du sol d'un site de prairie contaminé par les déchets métallurgiques depuis
90 ans, et localisé au nord de la France.
Dans un premier temps, on a déterminé les teneurs totales des polluants
métalliques, leur localisation dans les différentes compartiments, chimiques et physiques, du
sol, leurs biodisponibilités estimées par l'extraction au DTPA, ainsi que les caractéristiques
physico-chimiques du sol. Les teneurs totales en métaux lourds de ces sols présentent de
fortes corrélations avec les fractions extraites par le DTPA. On note aussi de fortes
corrélations entre les teneurs en divers polluants métalliques, Cd, Pb, Cu et Zn. Les sols
étudiés peuvent être différenciés clairement en deux groupes, fortement ou faiblement
contaminés, en fonction de leurs teneurs en métaux lourds. La fraction biodisponible de ces
éléments métalliques (estimée par extraction par le DTPA), représente 52% des teneurs totales
pour le cadmium, 33-34% pour le zinc et le plomb, et 23% pour le cuivre. C'est
principalement dans les fractions des carbonates, des oxydes de fer et de manganèse et des
résidus que se fixent les éléments métalliques. Par ailleurs, les fractions fines des sols et les
fractions organiques ont des concentrations beaucoup plus fortes en métaux lourds que les
autres fractions physiquement séparées de ces sols. On note aussi une accumulation du
carbone et de l'azote dans le sol avec la pollution.
On a ensuite prélevé des individus de deux espèces de vers de terre écologiquement
contrastées et quantitativement dominantes, A. caliginosa et L. rubellus, ainsi que les
échantillons correspondant des sols, en six points distribués le long d'un gradient de pollution
métallique. Les teneurs en métaux des tissus des deux espèces de vers de terre ont été reliées à
celles mesurées dans les sols. Comme dans l'expérience précédente, de fortes corrélations ont
été observées entre les teneurs totales en métaux lourds des sols contaminés et leurs fractions
estimées par le DTPA. Des corrélations similaires ont été observées entre les teneurs totales,
celles des fractions extractibles par le DTPA et les teneurs en métaux lourds dans les tissus
des vers de terre. La méthode de l'extraction par le DTPA plus rapide et moins coûteuse que
la technique de dosage global, s'est ainsi montrée efficace pour prédire les teneurs en
polluants métalliques dans les tissus des vers de terre. Les résultats montrent aussi que la
spéciation des métaux lourds dans les sols a des effets non-négligeables sur l'accumulation de
ces métaux dans les vers de terre. Enfin, les différences des teneurs en métaux dans les tissus
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des deux espèces de vers montrent que les endogées qui consomment essentiellement la
matière organique du sol accumulent nettement plus les polluants métalliques dans leurs tissus
que les espèces épigées qui consomment de la litière; les caractères écologiques et
physiologiques distincts de ces deux espèces expliquent probablement ces accumulations
différentes.
L'influence des polluants métalliques sur la biomasse et l'activité microbienne des
sols a été ensuite décrite en comparant les relations obtenues avec les teneurs totales et les
fractions extraites par DTPA . Les échantillons de sols ont été prélevés en huit points de la
parcelle de prairie du site d'étude étagés le long d'un gradient de pollution métalliques Les
caractéristiques physico-chimiques de tous les échantillons ont été déterminées. ainsi que
leurs teneurs totales en polluants métalliques et la biodisponibilités de ces polluants (estimée
par la méthode d'extraction du DTPA des sols). , Le carbone et l'azote de la biomasse
microbienne ont été dosés, et des mesures de la minéralisation du carbone et de l'azote ont été
conduites pour étudier l'influence des polluants métalliques sur la biomasse et l'activité
microbienne de ces sols. Des paramètres relatifs à la minéralisation du carbone et de l'azote
des sols ont été mesurés. Les résultats montrent que les fractions des métaux lourds extraites
par le DTPA sont fortement corrélées avec les teneurs totales de ces métaux dans les sols. De
plus, ces deux paramètres ont des corrélations similaires avec les autres paramètres physico-
chimiques, et les caractéristiques micro-biologiques du sol. Les teneurs en carbone
organique, en azote total, en carbone et en azote de la biomasse microbienne sont
significativement et positivement corrélées avec les teneurs des polluants métalliques du sol, à
l'inverse du taux de minéralisation (mg C-COz g' C org.), de l'intensité respiratoire (mg C-
COz g-l C org. Jour -1), de la respiration spécifique (mg C-CO z mg" C biomasse), aussi bien
que la minéralisation nette de l'azote (mg N minéralisé g-l N total) et la minéralisation nette
spécifique (mg N minéralisé mg" biomasse N) qui tous sont négativement corrélées avec les
teneurs en métaux du sol. Les variations des rapports C/N de la biomasse microbienne le long
du gradient de pollution suggèrent probablement des changements de la population
microbienne. Les rapport C/N de la biomasse microbienne plus élevés dans les sols fortement
contaminés sont probablement expliqués par des proportions plus fortes de champignons que
de bactéries dans ces sols.




The response of the organisms of the contarninated soils by industrial origin at
Mortagne (Nord) have been characterized by taking into account of their distributions of the
metallic pollutants in the different fractions of the soils. The site is actually a meadow
contarninated by metallurgy wastes since 90 years and located in north of France.
Firstly, the total contents of the metallic pollutants, their localisations in the different
compartment, chemical and physical, of the soils, their bio-availabilities estimated by DTPA
and the physical-chemical characteristics of the soils have been determined. High correlations
between heavy metal total contents and their fractions extracted by DTPA, and the high
correlations between the metallic pollutants (Cd, Pb, Cu and Zn) have been observed. the
soils can be clearly differentiated into two groups: highly and weakly contaminated, according
to their metal contents. The bio-availabilities of these heavy metals (estimated by DTPA)
represent 52% of the total contents for Cd, 33-34% for Zn and Pb, and 23% for Cu. The
principal compartments to fix the heavy metal are carbonate, Fe and Mn oxides, and residues.
In addition, the fine fractions of the soils and organic matter have the concentrations much
higher than the other fractions physically separated. The accumulations of C and N with
pollution have been noted.
Subsequently, two species of earthworms, ecologically contrasted and quantitatively
dominants, A. caliginosa and L. rubellus, as well as soils correspondents of six points along of
the metallic pollution gradient have been taken as samples. The heavy metals contents in the
tissues of the two species of earthworms have been linked with the metal contents in the soils.
As the previous studies, the high correlations between total metal contents and their fractions
estimated by DTPA have been observed in the soils samples. The similarly correlations have
been noted between total contents, fractions extracted by DTPA of the soils and the
concentrations in the tissues of earthworms. The method of extraction by DTPA, much faster
and less expensive than the measures of the total metal contents, showed effectives for
predicting the contents of heavy metals in the tissues of the earthworms. The results showed,
as well, that the speciation of the heavy metal in soils have the non-negligible effects on
accumulations of these metals in the earthworms. Finally, the differences of the metal
contents in the tissues of the two species of earthworms showed that endogenous who mainly
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consume organic matter of the soils accumulated markedly more the heavy metals in their
tissues than species epigeous who consume the litter; the ecological and physiological
characteristics distinct of the two species explain, probably, these differences.
The influences of the heavy metals on biomass and activities of the micro-
organisms of the soils have been subsequently described in comparison of the correlations
obtained with total contents and fractions extracted by DTPA. The samples have been taken
from 8 points of the site along the gradient of heavy metal pollution. The physical-chemical
characteristics of the samples have been measured, as weIl as their heavy metal total contents
and their fractions extracted by DTPA. Micro-organisms biomass C and N have been dosed,
and the mineralization of C and N of the soils have been carried out for studying the influence
of the heavy metals on microbial biomass and their activities. The parameters relatives with C
and N mineralisation of the soils have been measured. The results showed that the fractions
extracted by DTPA were highly correlated with the total contents of the heavy metals in these
soils. Furthermore, these two parameters showed the similar correlations with the physical-
chemical parameters, the micro-biologie characteristics of the soils. The contents of C
organic, total N, the C and N of the microbial biomass were aIl significantly and positively
correlated with the concentrations of the heavy metals in soils. In contrast, the rates of C
mineralisation (mg C-C02 g-I C org.), respiration intensities (mg C-C02 g-I C org. Jour -1),
specifie respiration (mg C-C02 mg" C biomass), as weIl as net N mineralization (mg N
mineralised g-I total N), net specifie N mineralization (mg N mineralised mg' biomass N)
were aIl negatively correlated with the heavy metal contents of the soils. The variations of the
ratios C/N of microbial biomass along of the gradient of the pollution suggested probably the
changes of the microbial populations. These ratios much higher in the highly contaminated
soils were probably explained by the higher proportions of fungi than bacteria in these soils.





Depuis de nombreuses années, la protection de l'environnement est une préoccupation
majeure à l'échelle mondiale. En effet, après des décennies de production de déchets
incontrôlée, l'homme a pris conscience de l'intérêt vital qu'il a à préserver l'équilibre
écologique du milieu dans lequel il vit. Dans ce cadre, les métaux lourds font partie des
polluants les plus dangereux pour l'ensemble des organismes vivants (Norseth, 1994) et des
végétaux en particulier (Foy et al., 1978) : ils sont généralement toxiques à des concentrations
très faibles. Tous les métaux lourds, lorsqu'ils sont en excès dans le milieu, peuvent être
toxiques pour la plupart des organismes vivants: la faune et la flore aquatique, la microfaune
et la microflore du sol, les végétaux et les animaux terrestres. Des teneurs importantes en
métaux lourds peuvent apparaître dans les sols à la suite de la pollution de l'environnement
résultant de l'activité humaine (Foy et al., 1978; Wallace & Berry, 1989; Zabel, 1993). La
métallurgie, les fonderies, les combustions de carburants, de pétrole et de charbon et les
incinérateurs conduisent à des émissions importantes de métaux dans l'air, surtout de Cd, Pb,
Zn, et Cu. Leur retombée constitue généralement la principale source de pollution pour les
sols. L'épandage de boues des stations d'épuration et de composts en matière agricole
constitue la seconde source de pollution des sols par les métaux lourds. Ils peuvent en effet
contenir des teneurs importantes de ces composés, et ces produits sont généralement épandus
au champs en quantités très importantes. Les boues des stations de traitement des eaux usées
sont souvent polluées par des effluents industriels. Les produits chimiques agricoles,
fertilisants ou pesticides, peuvent être aussi des source de pollution métallique non
négligeables. Par exemple, la bouillie bordelaise utilisée régulièrement peut générer des
problèmes de phytotoxicité dus au cuivre. L'oxysulfate de zinc est un pesticide pouvant être
phytotoxique par excès de Zn. Les engrais phosphatés contiennent couramment 2 à 200 mglkg
de Cd et ils peuvent augmenter significativement la teneur en cadmium des sols.
C'est la raison pour laquelle cette étude a été engagée dans le cadre d'un travail de
thèse sur les polluants métalliques des sols d'un site localisé au nord de la France, Nord-Pas-
de-Calais. Ce travail a démarré au mois d'avril 2001, soutenu par IRD. Il a été conduit à la
fois au Laboratoire d'Ecologie des Sols Tropicaux, Centre de Recherche d'Ile de France, !RD
et au Laboratoire d'Analyse, Centre Biologie-Pédologie, CNRS, Nancy. Sollicitant les
connaissances et les techniques de la faune du sol et de la spéciation des éléments métalliques
des sols, il apporte des réponse à un certains nombre de questions qui se posaient lors de son
lancement. Dans ce travail, nous avons étudié la biodisponibilités, la spéciation, les effets des
polluants métalliques (zinc, cadmium, plomb et cuivre) sur l'accumulation dans les tissus de
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vers de terre, et sur la biomasse et l'activité microbiennes des sols. L'objectif majeur de ce
travail est d'analyser tout à abord les teneurs totales, la biodisponibilité et la spéciation des
ces polluants métalliques des sols. Ensuite, les relations entre l'accumulation des ces éléments
des métaux lourds dans deux espèces de vers de terre écologiquement différentes, et les effets
de ces polluants métalliques sur la biomasse et l'activité microbienne de ces sols ont aussi été
étudiées afin de pouvoir mieux répondre les hypothèses scientifiques posant au début de ce
travail.
Cette thèse se compose de cinq chapitres principaux. Après cette introduction
générale, le premier chapitre propose un état des connaissance sur les contaminations
métalliques de sol, une synthèse simple des rôles de vers de terre et des micro-organismes
dans le fonctionnement de l'écosystème. Le deuxième chapitre présente les matériels et les
méthodes utilisés pour mener à bien ce travail. Les chapitres suivants concentrent à des
résultats obtenus au courant de cette étude portant successivement sur les sols du site d'étude,
les teneurs en métaux dans les tissus des vers de terre et leur relations avec des polluants
métalliques de ces sols, les effets de ces polluants des métaux lourds sur la biomasse et
l'activité microbienne des sols. Les dernières parties de chacun chapitre se fait une discussion
des résultats avant aborder les conclusions partielles et la conclusion générale.
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CHAPITREl
LA CONTAMINATIONS DES SOLS PAR LES METAUX LOURDS,
VERS DE TERRE ET MICRO-ORGANISMES DES SOLS: ETAT DES
CONNAISSANCES
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Un des compartiments majeurs des écosystèmes continentaux est constitué par les sols
situés à l'interface entre la lithosphère, l'atmosphère, l'hydrosphère et la biosphère (Robert,
1996). Les sols sont à la fois sources et systèmes accumulateurs donc réservoirs de
contaminants, issus soit du fond géochimique (métaux) soit de pollutions diverses (organique
et minérale) d'origine anthropique. Les sols ont une capacité accumulatrice et épuratrice
limitée qui les rend sensibles à l'accroissement des pollutions (Bourrelier et Berthelin, 1998).
Ils ont un rôle fondamental dans le fonctionnement des cycles bio-géochimiques et de l'eau et
ont donc une importance cruciale sur le transfert de contaminants vers la chaîne trophique.
1.1 Métaux lourds dans les sols
La teneur en métaux lourds des sols et leur mobilité dépendent d'un ensemble
complexe de facteurs de nature géologique, pédologiques et biologiques;
1.1.1 Fond géochimique des métaux lourds (Figure 1-1)
Le fond géochimique définit la partie des métaux lourds provenant de la roche mère ou
d'apports exogènes naturels. Les définitions suivantes permettent de bien cerner ce concept.
Fond pédo-géochimique local: on définit ainsi les teneurs totales en éléments
chimiques qu'on peut mesurer dans un sol, en l'absence de contaminations liées aux
activités humaines.
L'héritage reçu de la roche-mère: c'est la cause primaire et majeure du fonds
géochimique; selon la composition chimique initiale de la roche à partir laquelle il
s'est formé, le sol sera plus ou moins riche en tel élément majeur ou en tel élément
trace, utile (oligo-élément) ou indésirable (métaux lourds).
Cycle bio-géochimique dans les sols et les plantes: des éléments sont absorbés par
les racines dans tous les horizons effectivement prospectés. Une fois absorbés par les
plantes dans leurs différents organes, ces éléments retournent au sol soit directement
dans le sol (décomposition des racines) soit à la surface (débris des parties aériennes,
litières forestières), sous des formes plus mobiles et plus facilement bio-disponibles.
Transferts pédologiques verticaux et latéraux: sous les conditions climatiques de
l'Europe moyenne, , les précipitations l'emportent en général largement sur l' évapo-
transpiration réelle des peuplements végétaux cultivés ou non ce qui permet le
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lessivage des éléments vers les nappes ou les cours d'eau. Par ailleurs, certains
processus pédologiques sont susceptiples de redistribuer les métaux lourds dans les
sols et dans les paysages.
Poussières et aérosols d'origine lointaine: parmi les apports diffus aériens d'origine
lointaine, se trouvent des particules très fines d'origine naturelle: c'est le cas des
poussières libérées dans l'atmosphère par l'activité des volcans, des embruns
maritimes et des fines particules apportées par les vents lointains (sirocco).
1.1.2 Sources de contamination des sols liées aux activités humaines (Figure 1-1)
Les sols sont soumis à des apports de métaux lourds plus ou moins importants
résultant de l'activité humaine suivant 5 processus principaux:
Des apports gérés à l'échelon de la parcelle agricole: il s'agit des impuretés
présentes dans les engrais (notamment phosphatés), les amendements calcaires, les
fumiers, les lisiers, les épandages divers, les boues de stations d'épuration, les
composts urbains, les produits de traitement phytosanitaire (sels de cuivre, arséniates
de plomb), etc.
Des apports diffus aériens d'origine lointaine: il s'agit de poussières provenant des
chauffages, activités industrielles, moteurs d'automobiles, etc. Ces apports se déposent
aussi bien sur les secteurs cultivés que sur les forêts et prairies.
Des apports massifs localisés d'origine proche: il s'agit d'apports anthropogènes
accidentels ou résultant d'activités industrielles de longue durée sans protection
efficace contre la dispersion dans l'environnement. C'est le cas du site d'étude choisi
pour ce travail de la thèse. Le développement industriel s'est accompagné d'une
pollution environnementale croissante (Adriano, 1986; Nriagu, 1991 ; Salomons et
al., 1995). Les principales sources de pollutions métalliques sont la métallurgie et la
fonderie (Fe, Mn, Pb, Zn, Cd, Cr et Ni), les incinérations de déchets (Cd, Cu, Cr, Pb),
la combustion de matériaux. fossiles et de carburants (As, Hg, Pb), les extractions
minières (Pb, Zn, Ni), le traitements et l'épandage de déchets, et l'utilisation de
fertilisants et phytosanitaires en agriculture (Cd, Mn, Cu, Pb, Zn). Les pollutions
peuvent être localisées, de proximité ou diffuses. Les contaminations localisées et de
proximité proviennent principalement d'anciens sites industriels, de décharges
municipales, de sites miniers et de la présence proche de sites industriels et d'axes
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routiers. Ces pollutions sont le résultat de dépôts de déchets industriels et urbains,
d'envols de poussières et de retombées atmosphériques ainsi que de contaminations
par des effluents liquides. L'épandage des boues de stations d'épuration, de certains
lisiers et le dépôt de sédiments de curage sur les berges et les sols peuvent aussi
constituer des contaminations ponctuelles importantes.
Transferts latéraux par ruissellement ou érosion à la surface : ces transferts se font
en association avec des particules entraînées à la surface des sols par ruissellement ou
érosion. TI s'agira de pertes ou au contraire d'apports selon la position du site étudié
sur le versant.
Exportations par les récoltes: les activités humaines sont également responsables
d'un autre phénomène qui n'existe pas dans les écosystèmes naturels et qui, au lieu de
constituer un apport, représente un prélèvement, d'autant plus important qu'il se
prolonge sur de longues périodes. TI s'agit de la rupture du cycle bio-géochimique par
exportation des récoltes. Dans tous les produits récoltés (fourrages, épis de maïs ou du
blé, bois d'oeuvre, litières, etc.) des métaux lourds sont exportés dans les aliments ou
dans des matériaux à utilisation industrielle. Dans la plupart des cas, les résidus et

















Figure 1-1. Schéma de l'acquisition des éléments des métaux lourds dans les sols
(Baize, 1997)
1.1.3 Teneur totale et biodisponibilité des métaux lourds dans les sols
1.1.3.1 Teneurs totales des métaux lourds dans les sols
Le dosage des teneurs totales nécessite l'extraction de toutes les formes de l'élément
qu'on veut doser y compris celles intégrées dans les réseaux cristallins des minéraux
primaires et secondaires (argiles, silicates, carbonates, oxydes etc.). Le réactif utilisé est soit
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J'association de l'acide fluorhydrique et de l'acide perchlorique (HF+HCl04) , soit l'eau régale
(association de l'acide nitrique et de l'acide chlorhydrique - HN03+HCI). Les valeurs
obtenues par ces différents agents d'extraction peuvent différer largement pour certains types
de sols, les teneurs à l'eau régale étant alors inférieures. TI est donc diffici le de comparer des
valeurs « totales » publiées dans la littérature si elles sont obtenues avec des extractions trop
différentes . Ce type d'analyse permet d'évaluer le stock total de l'élément à un moment
donné. La répétition dans le temps de ces mesures permet le suiv i des teneurs, celles ci
pouvant évoluer suite à des contaminations. Rappelons que la plupart des normes (notamment
la norme AFNOR U 44-041) sont actuellement exprimées sous la forme de teneurs totales.
Quelques normes des teneurs en métaux lourds dans les boues , les eaux potables et les
aliments sont présentées dans le tableau 1-1. Lies teneurs totales en métaux lourds des sols
culti vés français ont fait l'objet d'une enquête dont les résultats sont présentés dans le tableau
1-2 (Baize, 1997).
Tableau 1-1 Normes pour les métaux lourds dans les boues d'épandage des stations
d'épuration, les eaux potable et les aliments.
BOUES EAUX ALIMENTS
Métal mg/kg flg/L mg/kg
France (1) CEE (2) USA (3) France (4) Australie (5)
Hg 20 16-25 57 1 0.03
Cd 40 20-40 85 5 0.05
Se 10 1
Ni 400 300-400 420 50
Pb 1600 750-1200 840 50 0.3-2.5
Cr 2000 3000 50
Cu 2000 1000-1750 4300 1000 10-200
Zn 6000 2500-4000 7500 5000 150
(1)AFNOR NFU 44-041 (1985) . (2) CEC (1986). (3) US EPA (1993). (4) MSSP (1989). (5)
NH & MRC (1980) : pour la plupart des aliments
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Tableau 1-2 Valeurs moyennes obtenues pour 516 horizons de surface labourés français
(fichier « cultivé »), (Baize, 1997)
Cd Cr Cu Ni Pb Zn
(nb valeurs) 460 515 504 514 515 500
Minimum 0,04 9,9 2,8 2,7 7,5 6
1er décile 0,08 25,0 7,0 9,5 19,2 33
Médiane 0,22 52,5 15,0 24,5 30,4 68
moyenne 0,39 63,1 21,1 34,6 45,4 130
ge décile 0,76 98,0 40,0 68,0 70,0 230
vibrisse 0,72 119,6 41,9 82,0 74,3 200
Nb d'outliers 50 24 51 38 47 57
seuil de la norme
NF-U 44-041 2 150 100 50 100 300
Nb valeurs-seuil 11 15 9 99 32 31
1.1.3.2 Biodisponibilité des métaux lourds
La biodisponibilité se définit comme l'aptitude d'un élément à passer d'un
compartiment quelconque du sol dans un être vivant (bactérie, végétal, animal, homme) ; cette
définition caractérise une aptitude plus que le déroulement effectif du phénomène. D'après
Juste (1989), mobilité et biodisponibilité sont des indicateurs de prédiction de phénomènes.
Au laboratoire, l'évaluation de la biodisponibilité se fait en appliquant différents réactifs
relati vement peu agressifs et si possible sélectifs (acide oxalique, acide acétique, l'acide
tétraacétique ethylène diamine (EDTA), l'acide pentaacétique diethylène triamine (DTPA),
l'acétate d'ammonium (NF X31-120), etc.) sur un échantillon du sol (Baize, 1997).
L'extraction du sol par le DTPA peut fournir opérationnellement les informations
caractérisées par les solubilités des éléments métalliques bien définies dans les compartiments
différents des sols contaminés. Dans certains cas, les teneurs totales des métaux dans les sols
et leurs fractions extraites par le DTPA ne sont pas très bien corrélées (McLaughlin et al.,
2000). Le DTPA peut libérer les fractions solubles, échangeables, absorbées par les matières
organiques, tenues par les matières organiques, et éventuellement des fractions fixées par les
différents oxydes (Lindsay et Norvel1, 1969).
La plupart de ces méthodes ont été développés depuis des années afin de simuler la
biodisponibilité des éléments essentiels et des éléments toxiques y compris les polluants
métalliques des sols pour les plantes. Elles ont été développées localement dans un objectif
de diagnostique et de prédiction des déficiences des éléments métalliques pour les plantes
culti vées et les animaux. Les facteurs déterminant la biodisponibilité des métaux des sols ont
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été discutés par Mitchell (1972). On ne peut aborder le problème de toxicité d'un polluant via
les sols et les sédiments sans s'interroger sur la biodisponibilité de ce polluant. Contrairement
aux milieux aquatiques marins ou dulçaquicoles, dans lesquels les polluants de la colonne
d'eau sont dissous et peuvent être immédiatement assimilables et absorbés, la biodisponibilité
de polluants et notamment de métaux lourds dans le compartiment sol est rendus plus
complexe par l'existence de différents constituants (matière organique, limon argiles, sable,
eau interstitielle.i.) auxquels ils sont associés plus ou moins intimement. Parmi les facteurs du
sol reconnus comme influençant la biodisponibilité des métaux lourds vis à vis de la flore ou
de la faune, on peut citer: le pH, la texture, la teneurs en matière organique, la salinité (ion cr
), la capacité d'échange cationique, l'aération, l'humidité, la teneurs en calcium (Ma, 1982 ;
1987 ; Ma et al., 1983 ; Beyer et al., 1987 ; Spurgeon & Hopkin, 1996), mais également bien
sûr, la quantité globale des métaux.
1.1.3.3 Localisation des éléments des métaux lourds dans les sols
Les ions présents dans les sols peuvent réagir avec les silicates, notamment les argiles,
les oxydes métalliques de fer, d'aluminium, de manganèse, les phosphates, les carbonates, les
sulfures et les composés organiques. Les sols contiennent ainsi différentes phases minérales
et organiques pouvant retenir des métaux lourds. Ces différentes phases minérales, organiques
et organo-minérales peuvent contenir des métaux soit adsorbés à leur surface, soit intégrés
dans leurs réseaux et vont être qualifiées de phases porteuses. Bien que ces phases réactives
aient souvent été étudiées isolément au laboratoire, elles interagissent dans les sols et leur
étude dans des systèmes complexes est indispensable (Barrow, 1999). La connaissance de la
spéciation des ces polluants (localisation, liaison avec la phase organique-minérale) permet de
mieux connaître leurs effets sur les activités de la faune et de la microflore du sol, leur
devenir et les risques environnementaux. La spéciation solide que l'on peut définir comme
l'état et le statut des polluants dans la phase solide est un paramètre clé pour comprendre les
conditions de leur mobilisation et donc évaluer leur biodisponibilité et les risques
toxicologiques (McBride, 1994 ; Bourrelier et Berthelin, 1998 ; CRIN, 1999).
Les métaux lourds dans les sols, tels que Cd, Pb, Zn, Cu et Ni, sont présents sous des
formes plus ou moins disponibles pour la faune et la flore. Pour évaluer l'effet de la
contamination à partir de sols pollués par les métaux sur les vers de terre et les organismes
microbiens, il est nécessaire de connaître la fraction assimilable des métaux et l'effet toxique
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de ces métaux sur l'activité microbienne. La mobilité est définie par la capacité de l'élément à
passer de la phase solide vers la phase liquide (et inversement) (Juste. 1988). La
phytodisponibilité des métaux correspond à la propriété de l'élément de pouvoir être absorbé
par le végétal. Cette disponibilité dépend de l'espèce végétale considérée et des propriétés
physiques et chimiques des sols. La mobilité et la stabilité de ces éléments de métaux lourds
dépend aussi de leur état, des conditions environnementales de processus biologiques liés à la
faune et à la microflore du sol. Néanmoins, la disponibilité des métaux lourds pour les vers de
terre et la microflore été peu étudiée jusqu'à présent (Abdul Rida & Bouché, 1994; Kennette
et al., 2002; Peijnenburg, 2002).
Les métaux lourds peuvent se trouver dans les 6 compartiments présentés à la figure 1-
2, associés de façon di verses aux différents constituants des sols, qui peuvent être (Baire,
1997) :
Inclus dans les réseaux cristallins des minéraux primaires (minéraux non altérés,
hérités de la roche mère) et des constituants secondaires (minéraux résultants de
l'altération pédogénétiques).
Adsorbés sur les phases hydroxydées du fer, de l'aluminium et du manganèse.
Séquestrés dans composants des résidus végétaux ou animaux (ils seront libérés
ensuite, au fur et à mesure de la minéralisation de ces résidus).
Complexés ou inclus dans les macro-molécules organiques.
Sous une forme échangeable (cations ou anions), associés aux surfaces des minéraux
argileux et aux matières organiques.










Complexés ou inclus dans
les molécules organiques
Adsorbés sur oxydes/
hydroxydes de Fe, Al, Mn
Séquestrés dans les résidus
végétaux et animaux
Figure 1-2. Différentes formes et localisations des éléments des métaux lourds dans les
sols (Baize, 1997)
Les polluants métalliques des fractions solides des sols peuvent être
caractérisés par différentes approches, par exemple: la diffraction des rayons X, la
spectroscopie d'absorption optique (UV, visible, proche IR), et les microscopies
analytiques comme la microscopie électronique à transmission (MET) couplée à un
spectromètre de dispersion d'énergie EDXS, permettant l'analyse élémentaire des
particules (Borrelier et Berthelin, 1998; CRIN, 1999). Une autre approche de la
spéciation solide des métaux lourds consiste à utiliser la réactivité des différents
compartiments solides. Cette approche consiste à définir les phases porteuses en utilisant
des réactifs chimiques spécifiques d'une phase donnée et d'agressivité variable. Ces
réactifs peuvent être utilisés seuls ou en séquence dans un ordre donné, souvent
d'agressivité croissante. Les métaux sont dosés dans les différents compartiments réactifs
ainsi déterminés. Plusieurs protocoles d'extraction séquentielle ont été mis au point
(Tessier et al., 1979 ; Schuman, 1985 ; Leleyter et Probst, 1999) mais cette technique n'est
pas pour l'instant standardisée. Dans ce travail, nous avons choisi d'utiliser le protocole
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proposé par Leleyter et Probst (1999). Les principales fractions porteuses de polluants
métalliques étudiées sont les suivantes:
Oxydes de fer: les principaux oxydes cristallins de fer rencontrés dans les formations
superficielles sont l' Hématite (aFeZ03), la Maghémite (y FeZ03), la Magnétite
(Fe30Ù la Goethite (aFeOOH), la Lépidocrocite (yFeOOH), le Fenihydrite
(FeS(0J13)3. Les oxydes de fer (et aussi de manganèse) forment un continunm depuis
des composés amorphes jusqu'à des composés bien cristallisés (Cornell et
Schwertmann, 1996). Les produits de solubilité des oxydes de fer sont de très faibles
quantités et la substitution aluminique tend à augmenter leur stabilité. Leur surface
spécifique est très importante: > 100m2g-1 en général (Cornell et Schwertmann,
1996).60-80 m-g-I pour les geothites et hématites, 305-412 m-g-I pour les oxydes de
fer amorphes (Herbillon, 1994 ; Sumner, 2000). Cette caractéristique semble jouer un
rôle majeur dans leur solubilisation: l'augmentation de la surface spécifique augmente
le produit de solubilité de ces composés.
Oxydes de manganèse: la minéralogie des oxydes de manganèse est particulièrement
complexe notamment en raison de la substitution possible de Mn4+ par Mn z+ et Mn 3+.
Les oxydes de manganèse ont une surface spécifique importante variant de 30 à
300MZg" 1 (Kabata-Pendias et Pendias, 1984). Bien que peu abondants, ils sont la
principale source de manganèse pour les organismes. Ils ont forte affinité pour de
nombreux éléments des métaux lourds et notamment pour Co, Ni et Ba (Taylor, 1968 ;
McKenzie, 1972).
Sulfures: les sulfures sont les formes minérales , amorphes ou bien cristallisées,
résultant de la réduction des sulfates. Ils semblent contrôler, au moins en partie, la
concentration en métaux lourds dans l'eau et la solution du sol ainsi que leur
biodisponibilité en particulier dans des conditions anoxiques (Huerta-Diaz et Morse,
1992 ; Morse et Luther, 1999; Otero et al. , 2000: le plomb et le zinc forment des
sulfures métalliques avant la formation de FeS et de la pyrite, alors que les autres
métaux sont incorporés au cours de la pyritisation dans le milieu sédimentaires (Morse
et Luther, 1999).
Carbonates: les princ ipaux carbonates rencontrés dans les sols et milieux
sédimentaire sont la calcite, la Mg-calcite, la sidérite et la rhodocrosite. Ces minéraux
sont caractérisés par la présence de l'anion co," et proviennent de carbonates hérités
ou de processus de néoformation abitique par solubilisation-précipitation ou
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biologique (de Vrind-de Jong et de Vrind, 1997). De nombreux métaux présentent une
forte affinité avec les carbonates, notamment Zn, Pb, Cd, Ba et Cu et peuvent co-
précipiter avec eux. 11 est également admis que, du fait de leur fort pouvoir tampon,
ces phases sont des sources mineures de pollution dans les sols et sédiments, excepté
en cas de forte acidification ou d'activité biologique spécifique.
Matière organique: avec une surface spécifique très importante (>800M2g-1,
Ruggiero, 1999), la matière organique développe des charges variables à sa surface
fortement dépendantes du pH du milieu lui conférant une CEC de 150 à 300 cmol kg'
selon les auteurs, et elle contribue ainsi pour 50% à la capacité d'échange cationique
des sols. les substances humiques, qui présentent 60-70% de la matière organique du
sol , sont des macromolécules amorphes, de fort poids moléculaire, formées au cours
de réactions de synthèse (Schnitzer, 1978). La connaissance de leurs structure et de
leurs propriétés physico-chimiques est principalement fondée sur des extractions
chimiques sélectives (Frimmel et Christman, 1988 ; Schnitzer et Schuppli, 1989). La
structure de ces substances n 'est pas totalement élucidée et plusieurs modèles ont été
proposés, constitués de noyaux aromatiques reliés à des chaînes aliphatiques,
glucidiques et aminées. Les complexes organo-métalliques formés avec ces molécules
jouent un rôle essentiel dans la solubilisation et le transport des cations métalliques,
leur dépôt et leurs accumulation dans les sols et les sédiments (Munier-Lamy et al.,
1986 ; McBride, 1994). Toutes ces propriétés confèrent aux matières organiques des
sols un rôle fondamental dans la sorption des métaux et des nutrients ainsi qu'une
grande réacti vité vis-à-vis d'une grande variété de molécules organiques (HAP,
pesticides).
1.2 Vers de terre (Lombriciens)
Le ver de terre est l'animal le plus abondant sur terre au moins en -term e de
biomasse. En France, plus d'une tonne de ces animaux peuplent chaque hectare de prairie et
leur importance dans le fonctionnement du sol a toujours été reconnue (Lavelle, 2000).
1.2.1 Vers de terre: composantes importantes des ingénieurs de l'écosystème
Le sol est à la base de la chaîne alimentaire essentielle à la vie des plantes et des
animaux , il constitue l'habitat des organismes du sol, y compris les racines. C'est un milieu
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dense, peu aéré et généralement pauvre en matière organique et en nutriments. Ces
caractéristiques engendrent d'importantes contraintes physico-chimiques pour les organismes
qui y vivent (Lavelle et Spain, 2001). Dans les zones tropicales humides, les sols présentent
des contraintes encore plus grandes liées à une réserve en humus faible et peu accessible, à
une sensibilité à l'érosion couramment observée et à de faible quantité en nutriments
assimilables (Lavelle, 1984). Cependant, les limitations abiotiques du fonctionnement du sol
sont diminuées par une température toujours élevée et par l' humidité généralement
importantes de ces environnements. Le rôle de la régulation biologique dans le
fonctionnement du sol peut donc être augmenté par le développement de symbioses,
l'utilisation de méthode efficaces de conservation des nutriments et par la création et le
maintien d'une structure du sol stable et aérée (Lavelle, 1984).
Les structure biogéniques (galeries, turricules et chambres , etc) crées par les
activités des «organismes ingénieurs », les vers de terre, les fourmis, les termites et les
racines déterminent une partie des caractéristiques physiques du sol et le cycle des
nutriments, affectant ainsi la disponibilité des ressources offert aux autres organismes. Les
activités de ces ingénieurs de l'écosystème (Jones et al., 1994 ; Lavelle et al., 1997) peuvent
entraîner des effets considérables sur la structure du sol (Blanchart et al., 1999) et provoquer
une cascade d'effets trophiques en modifiant les processus de décomposition et de
minéralisation de la matière organique (Lavelle et al, 1995 ; Lavelle et al. , 1997). Ces effets se
manifestent à diverses échelle et ainsi, la matière organique dont la décomposition s'accélére
fortement lorsqu'elle est ingérée peut être ensuite protégée dans des structures biologiques
compactes, turricules ou parois de galerie (Martin, 1991 ).
Parmi les ingénieurs de l'écosystème, les vers de terre sont généralement les plus
abondants. Ils forment la plus grande partie de la biomasse de la faune dans les pâturages et
les zones humides. Leur contribution est cependant moins élevée en forêt et dans les zones
séches (Lavelle et al., 1994). Sous climat tempéré, l'impact des vers de terre sur la fertilité du
sol et la production des plantes n'est pas toujours bien corrélé avec leur biomasse et leur
abondance. Dans une étude regroupant une dizaine de sites , les paramètres descriptifs des
populations n'apparaissent pas comme de bons indicateur de la productivité des plantes
(Doube et Schmidt , 1997). Dans les zones tropicales, la relation entre l'abondance et la
biomasse des vers de terre et la fertilité et à la productivité des écosystème est encore moins
documentée. En fait , la valeur des vers de terre comme indicateurs de la qualité d 'un sol est
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diversement appréciée selon les auteurs (Blair et al., 1996; Doube et Schmidt, 1997 ; Linden
et al., 1994). Ils semblent être de meilleurs indicateurs de la qualité lors de comparaisons entre
les sites plutôt qu'à l'intérieur des sites (Paoletti et al., 1998; Stock et Eggleton, 1992).
Manifestement, la capacité à considérer les vers de terre comme indicateurs dépend du sens
donné au mot qualité et de la façon dont les résultats sont interprétés (Hill et McKevan, 1987 ;
Linden et al., 1994).
1.2.2 Ecologie des vers de terre
Les lombriciens ont été classés sur la base de critères écologiques, c'est à dire sur la
base des modes de vie et des traits de vie des différentes espèces., en quelque sorte leur niche
écologique. Les trois catégories sont présentées ci-dessous et illustrées par les figures 1-3, et
1-4 (Bouché, 1984 a) :
Les épigés: ce sont des vers de petite taille qui vivent dans la litière et se nourrissent
de celle-ci. Particulièrement exposés aux variations climatiques et aux prédateurs, ils
sont généralement de couleur foncée (mimétisme avec la litière) afin d'échapper à ces
derniers. Leurs cocons représentent leur forme de survie en cas de sécheresse et leur
fécondité est importante afin de contrebalancer une forte mortalité.
Les endogés : ils sont de taille moyenne et vivent en permanence dans le sol, dans des
galeries subhorizontales. Ils sont dépourvus de pigmentation et se nourrissent de terre
plus ou moins riche en matière organique. Leur stratégie de reproduction se caractérise
par une fécondité moins importante que les épigés du fait qu'ils sont plus à l'abri des
prédateurs.
Les anéciques : ils sont de grande taille et de couleur plutôt foncée (mimétisme avec
la litière homochromique de nuit). Ils vivent dans des galeries subverticales et
viennent à la surface pour se nourrir. Ils entraînent les débris végétaux dans les
galeries. Les galeries jouent un rôle important dans l'aération du sol et offrent des
voies de drainage de l'eau de pluie. Les anéciques comme une grande partie des
endogés déposent à la surface du sol de petits tortillons de formes et de taille très
diverses, appelés turricules. Ils sont principalement actifs pendant la nuit. Ils peuvent
résister à 1a chaleur et à la sécheresse esti vale en restant dans les couches profondes du
sol en état de diapause.
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Il faut cependant relever que la séparation des vers en ces 3 catégories n'est pas
aussi rigide qu'on pourrait le croire à la lecture de cette présentation. En effet, ce sont les trois
cas extrêmes marquant une spécialisation. De nombreux espèces occupent une situation
intermédiaire (Figurel-3)(Bouché, 1977). De plus, il arrive que les juvéniles d'espèce classées
comme anéciques aient des comportements plutôt d'épigés, d'où l'appellation d'épianétiques.
De plus, on peut constater des subdivisions au sein de chacune des catégories (Bouché, 1984
a). La représentation de ces différentes catégorie dans les différents sols est fonction de la
nature du sol, du climat et des ressources du milieu. Un net gradient s'observe des régions
boréales vers l'équateur avec la dominance successive des épigés dans les forêts aux plus
hautes latitudes, les anéciques dans les prairies des zones tyempérées intermédiaires et les
endogés méso- et oligohumiques dans les savanes humides des tropiques (Lavelle, 1983 ou













Figure 1-4. les trois catégories écologiques de vers de terre (dessin de Cuendet, 1985)
Plus généralement, Lavelle (1997) distingue trois groupes d'invertébrés selon
la nature des relations qu'ils entretiennent avec les micro-organismes du sol et le type
d'excréments qu'ils produisent, rendant alors davantage compte de leur activité directe ou
indirecte sur la structure des sols.
Les microprédateurs: comprennent la microfaune (prédatrice de bactéries et de
champignons) et ses propres prédateurs. La microfaune joue un rôle proximal dans la
dynamique des populations bactériennes, indispensables à la dégradation de la matière
organique et à la minéralisation.
Les transformateurs de litière: englobent la mésofaune et de plus grands
arthropodes qui ingèrent la litière, l'humidifient et la fragmentent grossièrement, la
rendant ainsi disponible pour la microflore. Ces animaux ont développé un
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mutualisme externe basé sur une digestion qui sera achevée par les micro-organismes
au sein des fèces rejetés. Les nutriments seront ensuite facilement assimilés lors d'un
deuxième passage dans le tube digestif.
Les ingénieurs de l'écosystème: comprennent les macroarthropodes, vers de terre,
etc ., qui ont développé des relations de type mutualiste avec la microflore au sein
même de leur tube digestif. Ces interactions symbiotiques peuvent être de type
facultative ou obligatoires. L'assimilation est ainsi optimisé et les structures form ées
de nature organo-minérales sont résistantes et participent ainsi à la structuration des
sols jusqu'à des profondeurs importantes ...
1.2.3 Accumulation des métaux lourds dans les tissus des vers de terre
La relation de l'accumulation des métaux lourds dans les tissus des vers de terre et
les métaux dans les sols pollués est un sujet de recherche ancien qui a été abordé par de ses
approches différentes. Ireland, (1975) a ainsi étudié l'effet de la solubilité du plomb et du
zinc sur des vers de terre (Dendrobaena rubida). Wright & Stringer (1980) ont étudié les
teneurs des métaux lourds dans des tissus de vers provenant du sol pollué d'une prairie ;
Carter et al.(1983) ont comparé des teneurs en métaux dans les tissus de L. rubellus d'un sol
pollué par l'amendement de la boue et du sol non-pollué à côté de la ville de Vancouver. La
densité de la population et les teneurs des métaux dans les tissus des vers de terre ont été
étudiées dans un sol forestier par Bengtsson (1983). Une comparaison des teneurs totales en
métaux lourds a été faite sur deux espèces tLumbricus terrestris et Aporrectodea tuberculata)
par Pietz et al. (1984) ; Stafford et McGrath (1986) ont utilisé la fraction insoluble (extraction
de l'acide) des contenus digestifs des vers de terre pour tester la possibilité de les prendre
comme un bio-indicateur de l'accumulation des métaux du sol; la différence de
l'accumulation des métaux par Lumbricus rubellus et Dendrodrilus rubidus dans un sol
contaminé par des métaux a été rapportée par Morgan et Morgan (1993) ; le ver rouge du
fumier Eisenia[etida est souvent pris pour les études de l'accumulation des métaux dans leurs
tissus et de l'effet de la toxicité des métaux sur les vers de terre (AFNOR, 1994), mais c 'est
une espèce épigée qu'on ne trouve que rarement dans les sols.
Par ailleurs, l' écotoxicité des métaux lourds sur des vers de terre (Bogomolov et al.
1996 ; Bouché, 1984), et les relations entre des caractéristiques physico-chimiques des sols
pollués et l'accumulation des métaux par des vers de terre dans ces sols sont aussi des thèmes
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fréquemment abordés par les chercheurs. Ma (1982) a ainsi montré que la CEC et la
biodisponibilité des métaux ont des influences importantes sur l'accumulation des métaux par
les vers de terre. Hervas et al. (1989) ont étudié les caractéristiques des turricules des vers de
terre tEisenia feitida et Lumbricus rubellus) vivant dans un sol contaminé par l'amendement
de la boue. Spurgeon et Hopkin (1996) ont étudié les effets des métaux lourds du sol sur la
population des vers de terre d'un site contaminé. Langdon et al (1999) ont étudié la résistance
des vers de terre (Lumbrcus rubellus) à la toxicité de l'arsenic. Morgan et Morgan (1993) ont
suivi les variations saisonières des métaux lourds dans les tissus de vers de terre.
Jusqu'à présent, la plupart des travaux de recherche dans ce domaine sont
concentrés sur la recherche d'une relation entre les teneurs totales des métaux du sol et leur
accumulations dans les tissus des vers de terre, et peu de résultats concernant la
biodisponibilité proprement dite des métaux du sol.
1.3 Micro-organismes des sols
La biologie des micro-organismes détermine leur rôles dans les sols, à la fois
directement et aussi par l'intermédiaire de leurs associations avec les autres organismes des
sols. L'un des objectifs importants pour l'écologie du sol est d'intégrer dans des modèles
synthétiques la multitudes des transformations chimiques réalisées par les micro-organismes
et le résultat de leurs interactions avec les composantes biotiques et abiotiques des sols . La
dynamique des métaux lourds dans les sols et les organismes résulte de ces interactions
complexes.
1.3.1 Caractéristiques générales des micro-organisme des sols
1.3.1.1 Bactéries
Ce sont des organismes aquatiques vivant dans l'eaux capillaire et gravitationnelle
du sol. Leur activité dépend donc directement de l'état hydrique du sol (Legay et Schaefer,
1980). Les bactéries sont normalement associées aux surfaces des minéraux ou bien à celles
des particules organiques. La plupart des micro-organismes ont de très faibles capacité à se
déplacer. Par conséquence, leur dispersion dépend du mouvement hydraulique, des racine et
des activités de la faune des sols (Lavelle et Spain, 2001). Les bactéries du sol ont un système
digestif externe par la production d'enzyme extracellulaires (Hattori , 1973). Les bactéries
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peuvent opérer de nombreuses transformations chimiques. Mais elles ne sont actives que sous
des conditions environnementales assez limitées, i.e. : le pH, la température, lés teneurs en
carbone et en azote assimilables, l'associations avec les autres espèces des micro-organismes
(Dommergues et Mangenot, 1970).
1.3.1.2 Champignons
Ce sont les premiers organismes à intervenir dans la décomposition, et certains
d'entre eux interviennent aussi à des étapes plus avancées de la décomposition (Wainwright,
1988). Comparés au bactéries, les champignons dépendent beaucoup moins de l'humidité des
sols, et ils ont des tolérances plus grandes aux contraintes environnementales (Parr, et al.,
1981 ; Griffin, 1972). Ils ont aussi plus mobiles, se déplaçant en produisant de nouveaux
mycélium et en transférant leur protoplasme vivant vers l'extrémité en croissance (Dowding,
1976 ; Schnürer, 1985) . Leur digestion est externe. Contrairement aux bactéries qui attaquent
les substrats organiques par contact direct, certains champignons produisent des extensions
mycéliums qui creusent des brèches dans les parois cellulaires. Il est bien connu que les
champignons actifs dans les sols peuvent simultanément utiliser une large gamme de sources
de carbone y compris des substances volatiles. Cependant, la classification des champignons
dans des catégories écologiques exclusives est extrême difficile à cause de la variabilité de
leur capacité métabolique et aussi de leurs divers modes de croissance et de reproduction
(Swift, 1976; Pugh, 1980; Wainwright, 1988).
1.3.1.3 Influences des éléments des métaux lourds sur les micro-organismes des sols
La plupart des métaux lourds sont des oligo-éléments indispensables au
développement des micro-organismes du sols. Ces micro-nutriments jouent en particulier un
rôle majeur dans la structure des enzymes (Madigan et al., 2000). Par ailleurs , lorsque les
teneurs en métaux lourds augmentent, on peut observer des toxicités métalliques pour les
micro-organismes qui se traduisent différemment, notamment en fonction de la spéciation et
de la valence de métal: diminution ou, au contraire, augmentation de l'activité
respirométrique des sols (Giller et al., 1998), diminution de la biomasse totale (McGrath et al.,
1995), diminution de la fixation symbiotique de N, chez le trèfle blanc dans les sols ayant
reçu des apports importants de boues de station d'épuration bien que la nodulation soit
effective (McGrath et al., 1995). La contamination par les métaux lourds tend à diminuer la
diversité microbienne: on observe une diminution voire l'extinction d'espèces non tolérantes
et un enrichissement en micro-organisme résistants et adaptés à ce stress (Berthelin et Leyval,
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2000). Certains micro-organismes se sont par contre adaptés à de fortes contaminations de
polluants métalliques et ont développé des mécanismes de tolérance ou de résistance contre
certains métaux lourds (Giller et al ., 1998). On peut citer la fixation des métaux par certains
polymères extracellulaire ou par la paroi cellulaire, la formation de sulfures métalliques
insolubles, une diminution des prélèvement ou encore la volatilisation comme dans le cas du
mercure.
Malgré une sélection de la population microbienne résistante ou une adaptation de
la microflore, la présence de la contamination métallique dans les écosystèmes peut entraîner
une diminution de la biomasse microbienne et un ralentissement de l' acti vité micro-
biologique. Certaines fonctions essentielles des cycles biogéochimiques des éléments risquent
de ne plus être assurés par les micro-organismes et peuvent induire un dysfonctionnement de
milieu (Berthelin, 1989).
1.4 Objectifs, hypothèses et approches expérimentales de travail
Ce travail a pour objectif de localiser des métaux lourds dans les fractions chimiques,
organiques et minérales de sols pollués et pour identifier les fractions biodisponibles en
utilisant les vers de terre comme bio-accumulateurs et l'activité respiratoire et la
minéralisation de l'azote des micro-organismes des sols comme bio-indicateurs.
Le travail a été réalisé en trois étapes :
Mesure des teneurs totales en métaux lourds des sols, identification des fractions
extractibles et de la spéciation des métaux dans les sols en utilisant la méthode
d'extraction sélective séquentielle et d'extraction par le DTPA, localisation des
métaux lourds dans les fractions organiques et minérales des sols pollués en utilisant la
méthode de fractionnement physique du sol.
Etude des relations entre les teneurs totales, fractions biodisponibles (extraites par
DTPA), la spéciation en métaux lourds des sols et leurs accumulations dans deux
espèces de vers de terre.
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Etude de l'influences des polluants métalliques sur les paramètres microbiens des sols
contaminés.
Un site contaminé par des déchets des usines métallurgiques du nord de France a été
choisi . La disposition des déchets polluants a permis d'avoir un gradient de pollution bien
marqué sur le terrain permeuant d 'avoir une situation expérimentale bien contrôlée (Nahmani,
1999).
Les trois hypothèses de ce travail suivantes ont été testées:
La biodisponibilité des métaux lourds vane fortement en fonction de certains
caractères des sols pollués, tels que la teneur en matière organique, en oxydes de fer
et de manganèse, la teneur en carbonate, et en argiles et la nature des argiles.
Les vers de terre sont sensibles à la pollution du sol par les métaux lourds .
L'accumulation de ces métaux dans leurs tissus varie en fonction de leur spéciation et
de leur localisation dans le sol.
Les divers polluants métalliques du sol affectent de façon différente l'activité des
micro-organismes du sol, et l'intensité respiratoire, la biomasse microbienne et la
minéralisation de l'azote du sol varient en fonction de la spéciation et biodisponibilité





2.1 Situation de l'étude
L'industrie métallurgique des métaux non-ferreux a été très largement développée
dans le Nord de la France. Une enquête du Ministère de l'Environnement (1996) y a identifié
17 sites, actifs ou en friche, montrant une pollution par le plomb, le zinc et le cadmium. Le
présent travail expose les résultats sur les teneurs totales et la spéciation des ces métaux
lourds, leur accumulation dans les tissus de vers de terre et leur effets résultants sur les
activités micro-biologiques des sols dans un site caractéristique de cette activité industrielle
de la première moitie du 20éme siècle: la friche industrielle de Mortagne-du-Nord.
2.1.1 Histoire du site
La friche industrielle de Mortagne-du-Nord, qui appartenait à la compagnie Royale
Asturienne des Mines (CRAM) couvre une surface d'environ 25 hectares. Les terrains sont
installés dans la plaine alluviale confluent de la Scarpe et de l'Escaut. La friche est bordée par
le canal de la Scarpe d'un côté et le Décours de l'autre. Le site industriel a abrité deux
entreprises complémentaires: une usine à zinc et une usine d'acide sulfurique (Hardy, 1970).
Les activités de l'usine chimique étaient doubles: grillage de la blende (ZnS) nécessaire avant
extraction du métal et production de l'acide sulfurique qui constituait ainsi un sous-produit de
la métallurgie du zinc. L'usine à zinc et celle d'acide ont eu des existences mouvementées et
relativement indépendantes. De ce fait, il apparaît évident que l'usine d'acide sulfurique n'a
pas seulement grillé de la blende, mais vraisemblablement aussi de la pyrite (FeS2) pour la
fabrication d'acide. Enfin, une usine à plomb a fonctionné sur le site pendant quelques années.
La friche apparaît comme un patchwork dans lequel différentes pollutions sont imbriquées
(Thiry et van Oort, 1999). Le site s'est étendu très rapidement dès le début de l'activité
métallurgique en 1901. Dès 1926, l'usine à zinc comporte 15 fours, l'usine à plomb
fonctionne et l'usine d'acide est démarrée (Hardy, 1970). La disposition des bâtiments et des
zones d'activité n'a plus guère varié jusqu'à la fermeture du site en 1968 (Thiry et van Oort,
1999).
2.1.2 Localisation du site
Le site d'étude se localise à une cinquantaine de kilomètres au sud de Lille, Nord-Pas-
de-Calais. Il s'agit d'une contamination très localisée et relativement élevée due à
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l'utilisation des déchets de l'usine métallurgique par la population comme matière première
pour le remblayage des intérieurs de ferme, le revêtement d'allées dans les jardins potagers ou
la création de chemins facilitant l'accès aux champs par les tracteurs (Thiry et van Oort,
1999). Le site d'étude est actuellement utilisé comme une prairie et contaminé localement par
l'épandage de déchets de la zinguerie pour la formation d'un chemin reliant la Route
Départementale 468 à un blockhaus, construit en 1939 pour servir de première ligne de
défense française (Nahmani, 1999) (Figure 2-1). Une vue générale du site est présentée dans
la figure 2-2.
Site d' étude
Figure 2-1. Localisation du site d'étude
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Figure 2-2. Photo du site d'étude
Le sol est de type sablo-limono-argileux et la végétation est une prairie. Les sols
proches de l'origine de la contamination sont caractérisés par une horizon de surface, environ
20 cm de profondeur, où l'accumulation de la matière organique est clairement observée avec
une couleur noir-brune. Elle est substitué brutalement par une couche des déchets
métallurgiques caractérisée par des cailloux de tailles différents (0,2-5 cm), de couleur noir ou
brune (Figure 2-3). Les sols éloignés de l'origine de la contamination présentent une horizon
peu foncé en surface, et l'accumulation de la matière organique en surface et la couche de
déchets n'ont pas été observés (Figure 2-4).
46
Figure 2-3. Sol proche de l'origine de la contamination
Figure 2-4. Sol loin de l'origine de la contamination
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2.2 Echantillonnage et préparation des sols d'étude et des vers de terre
2.2.1 Stratégie d'échantillonnage
Les points d'échantillonnage du sol et des vers de terre ont été choisis en fonction des
résultats d'analyse préliminaires (Nahmani, 1999) sur la parcelle du site d'étude. Les points
d'échantillonnage sont au nombre de 9 pour les teneurs en métaux lourds sols (Pl, P2, P3,
P4, P5, P6, P7, P8 et P9), 6 pour les vers de terre (VI, V2, V3, V4, V5 et V6) et 8 pour les
activités microbiennes des sols (SI, S2, S3, S4, S5, S6, S7, et S8). Ils sont distribués
régulièrement le long d'un gradient de la pollution des métaux lourds. Les chiffres vont
croissant avec l'éloignement de l'origine de la pollution. La campagne d'échantillonnage a eu
lieu au mois de mai 2001.
2.2.2 Sols
Les sols d'étude ont été échantillonnés dans l'horizon de surface (0-10 cm) sur une
surface de 4 m2 environ (2*2 m). Trois répétitions ont été prises pour chaque point. Après
avoir été transporté au laboratoire, les sols ont été triés manuellement pour éliminer les débris
végétaux et les morceaux de cailloux puis tamisés à 2 mm. Pour réaliser les analyses des
propriétés physico-chimiques, une partie de ces sols est séchée à l'air à température ambiante.
De cette partie, environ dix grammes ont été broyés finement à 0.2 mm afin de réaliser doser
les métaux lourds totaux, le carbone organique et l'azote total. Pour mesurer les activités et la
biomasse microbiennes, une autre partie de ces sols est conservée humide à 4°C, à l'obscurité
jusqu'au début des expéri mentations.
2.2.3 Vers de terre
Les travaux de Nahmani (1999) montrent que deux espèces écologiquement
différentes de vers de terre, Aporrectodea caliginosa et Lumbricus rubellus, sont dominantes
dans la parcelle et elles ont été choisies pour cette étude.
Trois adultes de chaque espèce ont été échantillonnés manuellement en chaque point
d'échantillonnage avec le sol environnant. Ils ont été transférés au laboratoire dans des boîtes
plastiques avec un peu du sol. Ils sont ensuite lavés complètement avec de l'eau distillée et
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mis dans les boîtes de Pétri sur un papier filtre avec quelque gouttes d'eau distillée, à l'étuve
à lSoC pendant une dizaine de jours jusqu'à ce qu'ils aient vidé complètement leurs contenus
digestifs . Le papier filtre était changé tous les jour et les contenus digestifs évacués sur les
papiers récupérés et séchés à 80°C. Enfin , les vers de terre ont été tués à -lSoC et séchés à
80°C pendant 48 heures. Les biomasses fraîches et séchées ont été mesurées avec une balance
Mettler AE200.
2.3 Méthodes d'analyse du sol
2.3.1 Propriétés physico-chimle des sols
2.3.1.1 Granulométrie du sol
Après élimination des carbonate par dissolution acide (si l'échantillon a un pH>6.S) et
de la matière organique par oxydation (HzOz), les sables sont séparés par tamisage humide à
O.OSmm, séchés et pesés (SG : 0.2-2 mm ; SF : 0.OS-0.2 mm) . Les fractions <O.OS mm sont
mesurées par la méthode de " Sédigraphe ".
2.3.1.2 Mesure du pH du sol
10 g de sol broyés à 2 mm sont agités dans 2S ml d'eau distillée pendant lS minutes et
le pH du sol est mesuré dans la suspension avec un pH mètre Hl 8424, HANNA.
2.3.1.3 Détermination de la composition minéralogique des s argileuses du sol
La caractérisation minéralogique des fractions argileuses du sol est déterminée par la
méthode de diffraction des rayons X (DRX). Cette détermination a été réalisée sur des
poudres non-orientées de la fraction argileuse (0-0,002 mm) des sols sur un diffractomètre
utilisant une source de CoKa. Les fractions argileuses des sols sont obtenues par la méthode
de sédimentation après l'agitation des sols (tamisés à 2 mm) avec de l'eau distillée.
2.3.1.4 Dosage du carbone organique et de l'azote total du sol
Le carbone organique (C) et l'azote total (N) des sols sont dosés dans la phase solide
par combustion sèche à l'analyseur élémentaire organique CHN 1108 Carlo Erba, sur un
échantillon finement broyé à 0,2 mm.
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2.3.1.5 Fractionnement granulométrique de la matière minérale et matière organique du
sol
Le protocole du fractionnement granulométrique (Feller, 1979) permet de séparer
physiquement les différentes fractions du sol en fonction de leurs tailles et leurs densités, et de
caractériser les quantités de chaque fraction. Quarante grammes de sol tamisé à 2 mm sont
mis à agiter dans 200 ml d'eau distillée et 10 billes d'agate durant 2 heures et passés sur 3
tamis successifs de 0.5 mm, 0.2 mm et 0.05 mm à l'eau distillées. La matière organique des
fractions légères (MO de 0.5 à 2 mm ; MO de 0.2 à 0.5 mm ; MO de 0.05 à 0.2 mm) est
séparée de la matière minérale par flottaison. Les fractions inférieures à 0,05mm (matière
organo-minérale, appelée MM+MO) sont séparées après les processus précédents par la
méthode de sédimentation. Neuf fractions sont obtenues après ce fractionnement (Tableau 2-
1).








Matière minérale + Matière organique
Matière minérale + Matière organique
Matière minérale + Matière organique












MM (0,5 - 2mm)
MM (0,2 - 0,5 mm)
MM (0,05 - 0,2 mm)
MO (0,5 - 2 mm)
MO (0,2 -0,5 mm)
MO (0,05 - 0,2 mm)
MM+MO(0,02 - 0,05mm)
MM + MO(0,002-0,05 mm)
MM + MO (> 0,002 mm)
Le carbone soluble est déterminé par la demande chimique en oxygène (DCa) d'une
solution évaluée par dosage colorimétrique. Tous les composés organiques oxydables
réduisent l'ion dichromate en ion chrome (vert). L'oxydant (ion dichromate jaune) étant en
quantité connue et toujours en excès, c'est lui qui est mesuré (méthode HachTM, anonyme,
1994) : 10 g du sol sont agités dans 30 ml d'eau distillée pendant 2 heures, puis centrifugés à
5500t/m pendant 15 minutes et filtrés. 2 ml d'extrait sont mélangés avec 2 ml de réactifs et
incubés à 180aC pendant 2 heures, puis le dosage est effectué par colorimètre HACH DRJ700
à 610 nm.
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2.3.2 Caractérisation des métaux lourds
2.3.2.1 Analyse des métaux lourds totaux du sol
La méthode de dissolution choisie est une digestion diacide au four micro-
ondes de 100 mg d'échantillon broyé à 0.2 mm (RNO] et HCl concentrés). Après macération
une nuit de l'échantillon dans 4 ml d'RNO] dans un réacteur de Téflon, l'ensemble passe au
four micro-ondes à des puissances croissantes pendant une matinée. 2 ml d'HCl concentré
sont ensuite ajoutés et l'ensemble subit le même traitement en four micro-ondes que
précédemment. Une mise en fiole est effectuée le lendemain et les métaux lourds dans la
solution sont dosés en ICP-AES (Jobin-Yvon).
2.3.2.2 Analyse de la fraction biodisponible des métaux du sol
La fraction biodisponi ble des métaux lourds a été ex trai te par le DTPA
(Diethylenetriaminepentaacetic acid) 0.005M+CaCI2 O.OIM tamponné à pH 7, (Becquer et
al., 1995 ; Lindsay et Norvell, 1978, modifié). Cinq grammes du sol broyé à 2 mm sont agités
dans 25 ml de la solution de DTPA pendant 60 minutes, puis centrifugés pendant 20 minutes à
5000 tpm. Après la filtration, le dosage est effectué en ICP-AES (Jobin-Yvon).
2.2.2.3 Extraction séquentielle des métaux lourds dans les compartimentation chimiques
des sols
Le protocole d'extraction est adapté de Leleyter et Probst (1999). Les extractions sont
réalisées en séquence à partir de 1 g d 'échantillon de sol tamisé à 2 mm , dans des tubes
conique de centrifugation en polypropylène.
Le protocole d'extraction comprend 8 étapes décrites dan s le tableau 1. Après chaque
extraction, les tubes sont centrifugés à 5000 tpm pendant 5 minutes et les surnageants filtrés.
Les culots sont lavés avec 10 ml (ou 50 ml pour l'étape 5) d 'eau ultrapure, centrifugés puis le
surnageant est ajouté au précédent extrait après filtration. Les métaux lourds sont ensuite
dosés dans les extraits en ICP-AES comme précédemment.
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1M NaCOOCH 3 10 ml 20°C,4h,
(RH 4.5, HOAc) agitation rotative
0.1 M NH20H.HCI 10 ml 20°C, 30mn,
agitation rotative
Oxydes de Fe amorphes 0.2M (NH4hC204.H20 +
0.2M H2C204
10 ml 20°C, 4h, agitation
rotative à l'obscurité
Oxydes de Fe cristallisés Na-citrate (78.4g/l) +
NaHC03 (9.82g/I);
Na2S 20 4
80°C, 15mn puis 30 mn
50 ml après ajout de dithionite
1 g de dithionite agitation magnétique
Fraction oxydable 1) 0.02M HN03
(matière organique et sulfures) 35% H202
2) 3.2M NH4COOCH3 (20% v:v HN03)
Résidulle(*) 1) fusion pour éléments majeurs





85°C, 5h ou 16h
85°C, 30 mn
2.3.3 Mesures des activités microbiennes du sol
2.3.3.1 Carbone facilement minéralisable (Intensité respiratoire du sol)
Le carbone facilement minéralisable du sol est déterminé par respirométrie à
infrarouge (I.R.) selon la méthode de la chambre dynamique close (Bekku et al., 1997). 30 g
de sol tamisé à 2 mm, ré-humifié avec de l'eau distillée à 80% de la capacité de la rétention de
l'eau du sol, sont mis en incubation à l'étuve à 30°C dans un bocal fermé non
hermétiquement. Les mesures de CO 2 sont effectuées à 1,2,4,7,14, et 21 jours d'incubation.
Pour chaque mesure, après renouvellement de l'air, on ferme les bocaux hermétiquement pour
accumuler le CO2 dégagé en 24 heures. Par un système de pompe, ce C02 va être mesuré à
l'aide d'un détecteur à infrarouge (Drager Polytron IR CO2) .
2.3.3.2 Dosage de l'ammonium du sol
La méthode de Nessler est employée pour le dosage de l'ammonium: 10 g du sol sont
agités dans 50 ml de NaCl (10%) pendant 30 minutes, et après la filtration, le NH/ est dosé
par colorimètre HACH DR/700 à 420 nm, en ajoutant: stabilisant (2 gouttes), dispersant (2
gouttes) et réactif de Nessler (0.4 ml) dans 10 ml de l'extrait du sol (Anonyme, 1994)
2.3.3.3 Dosage des nitrates du sol
La méthode de l'acide phénoldissulfurique est employée pour le dosage des nitrates:
10 g du sol sont agités dans 50 ml de CUS04 (2.5g/1) pendant 30 minutes, un peu de calcium
hydroxyde et de carbonate de magnésium sont ajoutés dans la suspension, 2 ml de extrait sont
évaporés à 80°C à sec après la filtration. On ajoute ensuite 2 ml d'acide phénoldissulfurique,
20 ml de l'eau distillée et 10 ml d'ammoniaque concentré. Le dosage des nitrates est effectué
par colorimètre DR/700 à 420 nm en absorbance (Anonyme, 1994).
2.3.3.4 Estimation de la biomasse microbienne du sol
Les expériences de fumigation-extraction (Vance et al., 1987; Jenkinson, 1988) font
partie des méthodes d'étude de la microflore du sol. Ce travail a pour but de calculer la
biomasse microbienne du sol et de mettre en corrélation les résultats avec des pramètres tels
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que la teneur en carbone total, carbone facilement rninéralisable et activité respirométrique du
sol.
Un échantillon de sol contient du carbone organique provenant de la biomasse
microbienne et d'autre éléments du sol non microbiens. Le carbone non microbien est extrait
par une solution de KZS04 (0.5M) sans traitement préalable (sol témoin). Le carbone
microbien est extrait de la même façon mais après la destruction de la biomasse microbienne
par l'utilisation de vapeur de chloroforme. On obtient la quantité de carbone organique extrait
(Ec) par soustraction du carbone organique extrait du sol témoin non fumigé (Ct) au carbone
microbien extrait du sol fumigé (Cf). La biomasse microbienne est proportionnelle à Ec.
Les échantillons du sol à fumiger (lOg) sont mis dans des boîtes de Pétri. Un vide
d'environ 200 mbars est tout d'abord réalisé dans le dessicateur pendant 20 minutes avec une
pompe à vide. Avec la trompe à l'eau, on fait ensuite le vide dans la fiole contenant environ
70 ml de chloroforme rincé 3 fois à l'eau distillée avec l'ampoule à décanter (élimination de
l'éthanol). Lorsque le chloroforme chauffé par un bain d 'eau tiède est à ébullition, la fiole et
le dessicateur sont reliés. La fumigation dure 24 heures à température ambiante et à
l'obscurité . en fin de la fumigation, on extrait les vapeurs de chloroforme avec la trompe à
l'eau par rinçages successifs à l'ai r.
Après la fumigation , les échantillons sont laissés 45 minutes à l'air afin que le
chloroforme résiduel s'évapore complètement. Les échantillons fumigés sont ensuite versés
dans les tubes de centrifugation.
Les tubes contenant des échantillons sont complétés avec 30 ml de KZS04 0.5M et
agités avec l'agitateur rotatif pendant 30 minutes. Les échantillons non fumigés subissent les
mêmes traitement, mais l'agitation est commencée au moment du début de la fumigation .
Les tubes sont centrifugés pendant 10 minutes à 5000 tpm après l'agitation, et la
filtration s'effectue par prélèvement successifs de la solution avec une seringue.
Le dosage du carbone microbien s'effectue avec la méthode de mesure de DCO décrite
plus haut (Anonyme, 1994) après la filtration, et le dosage de l'azote microbien s'effectue
avec la méthode de Nesller (Anonyme, 1994) après la minéralisation de l'azote de la sol ution
pendant 24 heures avec 2 ml catalyseur de l'azote et 9 gouttes de HzOz à 200°C.
Carbone de la Biomasse microbienne =(Cf - C non f) * 2.64 (Vance et al. , 1987)
Azote de la Biomasse microbienne = (Nf - N non f) * 1.85 (Brookes et al. , 1985)
54
CHAPITRE 3
TENEURS EN METAUX ET CARACTERISTIQUES PHYSICO-
CHIMIQUES DES SOLS D'ETUDIES
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3. 1 Introduction
Les risques associés aux sols pollués sont premièrement liés à la contamination de
chaîne alimentaire, et deuxièmement liés forcément avec les phytotoxicités des divers
polluants. Généralement, ces risques sont liés aux biodisponibilités des polluants toxiques
c'est à dire à leur capacités d'entrer dans les différents compartiments des chaînes
alimentaire). Les teneurs totales des polluants métalliques des sols, ne semblent pas être de
bons prédicteurs des quantités de ces éléments absorbées par les plantes dans les plus part des
cas puisque une fraction forcément variable des ces éléments est disponible pour la microflore
et la faune seulement. Une proportion importante de la fraction biodisponible est localisée
dans les phases solides des sols pollués. Selon leurs mobilités dans les systèmes « sol - eau »,
les polluants métalliques dans les sols peuvent être schématiquement localisés dans quatre
compartiments (Morel, 1997):
dissous dans la solution du sol;
faiblement absorbé
pouvant être désorbé pendant les périodes de la croissance des plantes
non mobile pendant les périodes de la croissance des plantes
Les deux première fractions immédiatement disponibles les ions, ayant les mêmes
mobilités que des ions solubles. Le troisième pool représente les ions tenus par les phases
solides, mais ils sont capables de passer dans la solution du sol, et ainsi deviennent des ions
disponibles. Les polluants métalliques dans le quatrième pool sont non disponibles, étant fixés
fermement par les particules du sol, ou bien intégrés dans les minéraux et/ou des composés
organiques. La biodisponibilité des polluants métalliques du sol présents essentiellement dans
les trois premier pools, et leurs quantités varient forcément en fonction des propriétés
physico-chimiques des sols.
Neuf échantillons de sol répétés trois fois ont été prélevés le long du gradient de
pollution métallique dans le site d'étude de Nivelle dans le Nord de la France. Ces
échantillons sont numérotés Pl, P2, P3, P4, P5, P6, P7, P8 et P9 en fonction de leur distance
à l'origine de la pollution métallique. Les points d'échantillonnage Pl, P2 et P3 se localisent
ainsi dans les zones les plus fortement contaminées. Les analyses ont permis de décrire les
caractéristiques physico-chimiques des sols, la composition minéralogique des fractions
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argileuses les teneurs totales en métaux lourds (zinc, cadmium, plomb et cuivre) et leurs
biodisponibilités estimées par la méthode d'extraction au DTPA. Pour mieux caractériser la
localisations de ces polluants métalliques dans les différentes fractions chimiques, une
extraction séquentielle en neuf étapes a été réaJisée sur trois échantillons de sols, avec trois
répétition de chacun, provenant différemment des zones fortement contaminées et faiblement
contaminées, et les dosages des quatre métaux ont été effectués après chaque étape
d'extraction. De plus, un fractionnement physique en neuf fractions des sols a aussi été
effectué sur deux échantillons provenant respectivement de zones fortement et faiblement
contaminées et les mesures des teneurs totales en polluants métalliques de chaque fraction ont
été faites afin de localiser les métaux lourds dans les différentes fractions.













P1 P2 P3 P4 P5 P6 P7 PB P9
Figure 3-1. Teneurs en carbone organique des sols
Leurs teneurs en carbone organique varient considérablement, de 19,7 à 107,3 g
kg', en fonction des positions d'échantillonnage (Fig. 3-1) g kg'. Les sols Pl, P2
et P3 ont des valeurs de 56,6 à 107,7 g kg', beaucoup plus fortes que celles
mesurées en P4, 5 et 6, de 18,6 à 25,6 g kg'.
Les teneurs en azote total de ces sols varient de 0,9 à 6,5 g kg'. avec les plus fortes
valeurs, 3,3 à 6,5 g kg" pour les sols Pl, P2 et P3, ayant des valeurs de g kg'. Des
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Figure 3-2. Teneurs en azote total des sols
Les rapports C/N varient fortement, de 13,5 à 17,4. Contrairement aux teneurs en
carbone organique et en azote total, les rapports C/N sont inférieurs dans les sols
Pl, 2 et 3 (13,5 et 14,là ceux des sols P4 à P6(14,6 à 17,4) (figure 3-3).
Les teneurs en carbone organique et en azote sont fortement corrélées positivement
alors que les teneurs en carbone organique sont négativement corrélées avec les





P1 P2 P3 P4 P5 PB Pl PB P9
Figure 3-3. Rapport C/N des sols
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Figure 3-4. Corrélations entre carbone organique, C/N et azote total des
sols
Les sols sont faiblement acides avec des pH entre 5,8 et 6,4 .avec une tendan ce
pour les sols Pl , P2 et P3 à être légèrement plus acides que les autres (figure 3-5)
Les teneurs en argiles varient de 11,2 à 27%. Les sols Pl, P2 et P3 sont plus
argileux que les autres avec une teneur maximale de 27% en P2 alors qu 'en P9 on
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P1 P2 P3 P4 P5 P6 P? PB P9
Figure 3-6. Teneurs en argiles des sols
3.2.2 Composition minéralogique des fractions argileuses
La détermination des compositions minéralogiques des fractions argileuses du sol a été
effectuée par la méthode de diffraction aux rayons X après avoir séparé les fractions du reste
du sol. Les résultats montrent que les argiles ont pratiquement la même composition dans les
divers échantillons, avec une dominance d' illite, de kaolinite, de quartz et de calcite et
quelques traces de smectite.
3.3. Teneurs en métaux
Les teneurs totales en métaux lourds les extraits montrent une très forte contamination











































• Pb-DTPA 1 P1 P2 P3 P4 P5 PS P7 P8 P9
Figure 3-7. Teneurs totales en métaux lourds et fractions extraites par DTPA
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3.3.1 Zinc (figure 3-7 a)
Les teneurs totales en zinc varient entre 108 et 1232 mg kg-l, et les fractions extraites
par DTPA varient entre 23 et 455 mg kg", respectivement. Dans les zones faiblement
polluées (P4 à P9), les teneurs totales sont de 108 à 270 mg kg', alors que dans les zones
fortement polluées (P 1, P2 et P3) elles varient entre 1030 et 1232 mg kg". Un passage bien
net des zones faiblement polluées vers les zones fortement polluées est ainsi noté. Les
fractions d'extraction par DTPA du zinc de ces sols représentent de 26 à 38% des teneurs
totales avec des proportions plus faibles en zone peu polluée (26-34 %) que dans les zones très
polluées (36 à 38%) (figure 3-8) .
3.3.2 Cadmium (figure 3-7 b)
Les teneurs totales en cadmium ont des valeurs entre 2,5 et 5,2 mg kg-1 ; et les extraits
DTPA varient entre 0,3 et 1,9 mg kg'l. Dans les zones faiblement polluées, les teneurs totales
en cadmium sont de 2,6 à 3,1 mg kg' , alors que dans les zones fortement contaminées elles
sont nettement plus importantes , avec les valeurs entre 4,6 et 5,2 mg kg'l . Tout comme pour le
zinc, le passage des zones faiblement polluées vers les zones fortement polluées a été
clairement marqué. les fractions d'extraction par DTPA, elles sont de l'ordre de 0,3 à 0,6 mg
kg' dans les zones faiblement polluées, et de 1,4 à 1,9 mg kg' dans les zones fortement
polluées, respectivement. Les pourcentages des fractions d'extraction par DTPA sont de 15 à
18% des teneurs totales dans les zones faiblement polluées, et dans les zones fortement
contaminées ils représentent de 31 à 38% (figure 3-8).
3.3.3 Plomb (figure 3-7 c)
Les teneurs totales en plomb de ces sols présentent des valeurs entre 31 et 466 mg kg-
1 et les extraits DTPA varient entre 9 et 168 mg kg'. Dans les zones faiblement polluées,
les teneurs totales en plomb sont de 46 à 135 mg kg-l, alors que les teneurs des zones
fortement contaminées sont nettement plus importantes, avec les valeurs entre 335 et 465 mg
kg' . Tout comme pour le zinc, le passage des zones faiblement polluées vers les zones
fortement polluées est net. Les extraits DTPA contiennent de 9 à 27 mg kg-l dans les zones
faiblement polluées, et de 135 à 169 mg kg-1 dans les zones fortement polluées,
respectivement. Cela représente de 19 à 21% des teneurs totales dans les zones faiblement
polluées, et de 37 à 40% dans les zones fortement contaminées, respectivement (figure 3-8).
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3.3.4 Cuivre (figure 3-7 d)
La teneur en cuivre de ces sols varie entre 30 et 108 mg kg' ; et les extraits DTPA
varient entre 2,4 et 23,2 mg kg-Jo Dans les zones faiblement polluées, les teneurs en cuivre
sont de l'ordre de 30 à 38,5 mg kg-J, et dans les sols des zones fortement contaminées les
valeurs sont nettement plus importantes, entre 74,5 et 107,5 mg kg-Jo La transition des zones
faiblement polluées vers les zones fortement polluées est nette. Les fractions extraites par
DTPA, sont de l'ordre de 2,4 à 3,9 mg kg" dans les zones faiblement polluées, et de 10,9 à
23,2 mg kg' dans les zones fortement polluées. Cela représente de 7 à 10% des teneurs
totales dans les zones faiblement polluées, et de 15 à 21,6% dans les zones fortement












Zn Cd Pb Cu
Figure 3-8. Pourcentages des métaux lourds extraites par DTPA par rapport aux
teneurs totales.
3.3.5 Relations entre les teneurs totales en métaux lourds et les fractions extraites par
l'acide diéthylène-triamine-pentaacétique (DTPA) des sols
Les teneurs totales en métaux lourds et leurs fractions extraites par DTPA sont
fortement corrélées (Fig. 3-9).
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Figure 3-9. Corrélations entre teneurs totales et fractions extraites par nTPA en zinc, en
cadmium, en plomb et en cuivre des sols
3.3.6 Teneurs totales en calcium, en fer et en manganèse des sols
Les teneurs totales en calcium varient entre 2260 et 7470 mg kg" (fig. 3-10) . Les
sols les plus pollués ont des teneurs en calcium beaucoup plus forte s que les sols
faiblement pollués , de 4200 à 7470 mg kg'!, contre 2260 à 3330 mg kg'! dans les
zones faiblement contaminées (fig. 3-10).
Les teneurs totales en fer varient entre 9300 et 13200 mg kg". augmentant des sols
faiblement contaminés vers les sols fortement pollués . Ces teneurs sont de l'ordre
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de 9300 à 10750 mg kg" pour les sols faiblement pollués, et de 11900 à 13200
mgkg" pour les sols fortement pollués, respectivement.
Les teneurs totales en manganèse varient entre 210 et 270 mg kg-Jo dans une
proportion moindre que le calcium et le fer. Une tendance à la diminution des



















Figure 3-10. Teneurs totales en calcium, en fer et en manganèse des sols
3.3.7 Différenciation des sols fortement contaminés et faiblement contaminés
Des Test de Student-Newman-Keuls comparant les sols Pl, P2 et P3 aux autres, plus
faiblement contaminés, ont été effectuées sur l'ensemble des données afin de mieux
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Figure 3-11 a. Différenciation des sols fortement (Pl, P2 et P3) et faiblement contaminés
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Figure 3-11 b. Différenciation des caractéristique physico-chimiques des sols fortement
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Figure 3-11 c. Différenciation des teneurs totales en calcium, en fer et en manganèse des
sols fortement s (Pl, P2 et P3) et faiblement contaminés (p4, PS, P6, P7, P8 et P9).
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Tableau 3-1. Comparaison entre les sols fortement (pl, PZ et P3) et faiblement
contaminés (P4, p5 P6, P7, PB et P9) par le test de Student-Newman-Keuls des teneurs




















































Les tests montrent d'abord que les sols Pl, P2 et P3 sont significativement plus
contaminés que les autres (tableau 3-1). Les teneurs totales en carbone organique, en azote, en
calcium, en fer y sont aussi nettement plus élevées alors que les C/N sont plus bas et qu'ils
sont légèrement plus acides et plus argileux que les sols faiblement contaminés Seules, les
teneurs totales en manganèse ne varient pas entre les sols.
3.3.8 Relation entre les teneurs en métaux lourds et les paramètres physico-chimiques
des sols
Une analyse de régression a été effectuée afin de pouvoir mieux connaître les relations
entre les teneurs en polluants métalliques et les principaux paramètres de ces sols (Tableau 3-
2).
70
Tableau 3-2. Corrélations entre les principaux paramètres physico-chimiques et les
teneurs en métaux des sols.
Corg. CIN pH Argile Ca total Fe total Mn total Zn total Cd total Pb total Cu total
Corg. 1,000
CIN -0,584* 1,000
pH -0,268 0,115 1,000
Argile 0,67 8** -0,398 -0,465 1,000
Ca total 0,938*** -0,490* -0,032 0,462 1,000
Fe total 0,675** -0,367 -0,735** 0,651** 0,471* 1,000
Mn total 0,132 -0,065 0,483* ·0 ,049 0,261 -0,250 1,000
Zn total 0,733** -0,2 48 -0,569* 0,534* 0,593*' 0,901 *** -0,076 1,000
Cd total 0,883*** -0,485* -0,579* 0,631 ** 0,749** 0,892* ** 0,021 0,922*** 1,000
Pb total 0,682 ** -0,288 -0,646 ** 0,515* 0,515* 0,889*** 0,177 0,963*** 0,882*** 1,000
Cu total 0,602** -0, 109 -0,606** 0,482* 0,477 * 0,841 *** 0,168 0,928*** 0,810*** 0,928*** 1,000
*** : p<O,OOOl ; ** : p<O.Ol ; * : p<O.OS, ns : p>O.OS
Les résultats montrent clairement que:
les teneurs totales en polluants métalliques (zinc, cadmium, plomb et cuivre)
montrent des corrélations positives et fortement significatives entre elles . Ceci
signifie probablement que l'origine de ces polluants est la même.
Les teneurs en fer présentent toujours des corrélations positives et très fortement
significatives avec les quatre polluants métalliques, à la différence du manganèse
qui ne varie pas.
Les teneurs en calcium ont des corrélations positives et significatives avec les
teneurs en zinc, en cadmium, en plomb, en cuivre et en fer.
Des corrélations positives et significatives ont été notées entre les teneurs en
argiles et les teneurs en zinc , en cadmium, en plomb, en cuivre et en fer
respectivement. Ceci signifie que les polluants métalliques et le fer ont tendance à
se localiser dans les fractions plus fines des échantillons.
Les pH sont négat ivement corrélés avec les teneurs totales en polluants
métalliques, et aussi négativement corrélés avec les teneurs totales en fer. Les
variations observées ne sont cependant pas très élevées. Une corrélation positive
entre les pH et les teneurs en manganèse a été observée.
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Les teneurs en C organique des sols présentent toutes des corrélations positives et
significatives avec les concentrations des polluants métalliques, et aussi avec les
teneurs en argiles, en fer et en calcium.
Les rapports C/N sont négativement corrélés avec les teneurs en cadmium et en
calcium de nos échantillons.
Une analyse de régression pas à pas a été effectuée afin de vérifier les réelles
corrélations entre les teneurs en métaux lourds et les autres paramètres physico-chimiques des
sols étudiés, et les résultats sont présents suivants:
Zn total =3200,5 + 41O,3*Corg - 4724,1 *N total-513,6*pH (F=29,0.39; r2=0,791; p<O,OOOI)
Cd total = 8,2 + 0,59*Corg - 4,9 N total- 0,95*pH (F=59,14; r2=0,885; p<O,OOOI)
Pb total= 171O+132,8*org-1480*N total-276,7*pH (F=30,5; r=0,799; p<O,OOOI)
Cu total = 243,9 - 11,8* C/N (F=II,1 ; r=0,308 ; P = 0,003)
Il est donc claire que les teneurs en métaux lourds ont des effets positifs sur les teneurs
en carbone et négatifs sur celles de azote total et les pH des sols.
3.4 Répartitions des polluants métalliques dans les différentes fractions chimiques des
sols
Une extraction séquentielle sui vant un protocole adapté de Leleyter et Probst (1999),
qui sépare fraction soluble, fraction échangeable, fraction du carbonate, fraction des oxydes
de manganèse, fraction des oxydes de fer, fraction de la matière organique, fraction du sulfure
et fraction du résidus, respectivement. Les sols P3, P6 et P9 représentant différents degrés de
contamination par les métaux lourds ont été ainsi fractionnés avec trois répétitions chacun,
afin d'analyser la localisation des polluants métalliques (zinc, cadmium, plomb et cuivre)
dans les différentes fractions chimiques de nos échantillons du sol. Les résultats sont
présentés en pourcentage de chaque élément dans les différentes fractions chimiques par
rapport à leurs teneurs totales pour chaque sol (Figure 3-12).
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3.4.1 Zinc
le zinc se localise principalement dans les fraction du carbonate, des oxydes de fer, et
la fraction des résidus (Figures 3-12 a, b et c).
Dans la fraction soluble on relève quelques traces de zinc entre 0,3 et 0,6% de la
teneur totale.
Dans la fraction échangeable se trouve de 1,2 et 2,1% du total avec une tendance à
l'augmentation avec le degré de pollution.
C 'est dans la fraction du carbonate que se trouve la plus grande concentration de
Zn, de 39 à 49 %. Ces proportions sont plus importantes dans les sols fortement
contaminés que dans ceux faiblement contaminés.
La fraction des oxydes de manganèse renferme de faibles quantités de zinc, de
2,4 à 4,1% du total. Ces valeurs ont tendance à être plus fortes dans les sols moins
contaminés.
La Fraction des oxydes de fer est la deuxième plus riche en ZInC avec des
pourcentages de l'ordre de 25 à 31%. Les sols fortement contaminés présentent des
proportions plus importantes que ceux moins contaminés.
La matière organique absorbe environ 2-3% du zinc total et les proportions dans
les sols fortement contaminés sont plus élevées.
La fraction du sulfure contient entre 1,3 et 2,6% et les variations entre les sols
fortement et faiblement contaminés ne sont pas nettes.
Enfin, la fraction résiduelle contient entre 12 et 26%. Les sols faiblement
contaminés contiennent des proportions plus importantes de ZInC dans cette
fraction que les sols fortement contaminés.
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Les pourcentages du cadmium localisé dans les différentes fractions chimiques des
trois sols sont présentés par les Figures 3-13 a,b et c. Les résultats montrent que le cadmium, à
l'instar du Zinc , se localise principalement dans les fractions du carbonate, des oxydes de fer,
et des résidus, mais. les proportions solubles du cadmium sont nettement plus fortes que celles
du zinc:
Dans la fraction soluble on relève les proportions plus importantes, entre 1,4 et
3,7% de la teneur totale du cadmium.
Dans la fraction échangeable se trouve de 2,1 à 2,3% du total avec une tendance à
l'augmentation avec le degré de pollution.
C'est dans la fraction du carbonate que se trouve la grande concentration de Cd , de
8 à 27%. Ces proportions sont plus importantes dans les sols fortement contaminés
que dans ceux faiblement contaminés.
La fraction des oxydes de manganèse renferme de faibles quantités de cadmium
de 1,3 à 2,5% du total. Ces valeurs ont tendance à être plus fortes dans les sols
moins contaminés.
La Fraction des oxydes de fer est la deuxième plus riche en cadmium avec des
pourcentages de l'ordre de 15 à 32%. Les sols fortement contaminés présentent des
proportions plus importantes que ceux moins contaminés.
La matière organique absorbe environ 3-5% du cadmium total et les proportions
dans les sols fortement contaminés sont plus élevées.
Fraction du sulfure: aucune trace du cadmium n'a été notée dans cette fraction
quelque soi t le sol.
Enfin, la fraction résiduelle a la plus grande concentration du cadmium, et elle
varie entre 12 et 26%. Les sols faiblement contaminés contiennent des proportions
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Les pourcentages de plomb localisé dans les différentes fractions chimiques des trois
sols étudiés sont présentés par les figures 3-14 a, b et c. Les résultats montrent que le plomb
se localise principalement dans les fractions du carbonate, des oxydes de fer, de la matière
organique, du sulfure et des résidus.
Dans la fraction soluble on relève quelques traces variant de 0,1 à 0,3% de la
teneur totale du plomb.
Dans la fraction échangeable se trouve des traces de 0,1 à 0,3% du total et les
différences entre sols fortement et faiblement contaminés sont faibles.
C'est dans la fraction du carbonate que se trouve la plus grande concentration de
plomb de 26 à 46%. Ces proportions sont plus importantes dans les sols faiblement
contaminés que dans ceux fortement contaminés.
La fraction des oxydes de manganèse renferme de faibles quantités de plomb de
0,1 à 0,2 % du total.
La Fraction des oxydes de fer est la deuxième plus riche en plomb avec des
pourcentages de 25 à 30% du total. Les sols fortement contaminés présentent des
proportions relativement faibles par rapport à ceux faiblement contaminés.
La matière organique absorbe environ 5 -Il % du plomb total et les proportions
dans les sols fortement contaminés sont plus élevées.
La fraction du sulfure contient entre 8 et 14% du plomb total et les proportions
dans les sols faiblement contaminés sont plus élevées que les autres.
Enfin, la fraction résiduelle est une des plus importantes fractions pour le plomb, et
elle varie entre 10 et 23% du plomb total. Les proportions dans les sols faiblement
contaminés sont plus élevées que les autres.
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Les pourcentages de cuivre localisé dans les différentes fractions chimiques des trois
sols sont présentés par les figures 3-15 a, b et c. Les résultats montrent que le cuivre se
localise principalement dans les fractions des oxydes de fer, de la matière organique, et des
résidus , respectivement.
Dans la fraction soluble on relève quelques traces variant de 1,1 à 1,3 % de la
teneur totale du cui vre.
Dans la fraction échangeable se trouve des traces de 1 à 1,4% du total et les
différences entre les sols sont faibles.
Dans la fraction du carbonate se trouve des proportions faibles (3,3 - 3,5%) du
cuivre. De plus, les différences entre les sols fortement et faiblement contaminés
sont faibles.
La fraction des oxydes de manganèse renferme de faibles quantités de cuivre de
0,8 à 1,2 % du total.
C'est dans la fraction des oxydes de fer que se trouve la plus grande concentration
de cuivre de 32 à 43% du total. Ces proportions ont tendance à j'augmentation
avec les degré de la contamination des sols.
La matière organique absorbe environ 7 -15% du cuivre total et les proportions
dans les sols fortement contaminés sont plus élevées.
La fraction du sulfure contient entre 0,4 et 1,8% du cuivre total et les proportions
dans les sols fortement contaminés sont plus élevées que les autres .
Enfin, la fraction résiduelle est une des plus importantes fractions pour le cuivre, et
elle varie entre 34 et 55% du cuivre total. Les proportions dans les sols faiblement
contaminés sont plus élevées que les autres.
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Figure 3-15. Pourcentages du cuivre localisé dans les 8 différentes fractions chimiques
des sols
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3.5 Comparaison des teneurs en métaux lourds des différentes fractions physiquement
fractionnées des sols
Des protocoles du fractionnement physique (Feller, 1979) de deux sols de degrés
différents de contamination par des métaux lourds, P3 et P9 respectivement, sont effectués
afin d'étudier les concentrations des éléments métalliques dans chaque fraction du sol
physiquement séparée. Les deux échantillons de sol ont été fractionnés en neufs fractions
différentes (Tableau 2-1). Les dosages des teneurs en éléments métalliques des fractions du
sol ont été réalisés après les fractionnements , et les résultats sont présentés dans la figure 3-
16 (sol de P3) et figure 3-17 (sol de P9), respectivement.
3.5.1 Zinc
Les teneurs en zinc de la matière organique sont beaucoup plus importantes que les
teneurs en zinc totales du sol, et elles varient entre 2485 et 2838 mg kg" (matière organique)
dans le sol fortement contaminé et de l'ordre de 550 à 577 mg kg" dans le sol faiblement
contaminé. Néanmoins les teneurs totales sont de 944 et 162 mg kg" (sol), respectivement.
De plus, une tendance à l'augmentation de ces teneurs des fractions grossières vers les
fractions fines de la matière organique a été observée. Cette tendance est plus nette dans le sol
fortement contaminé que dans le sol faiblement contaminé. Cependant, les teneurs les plus
importantes des neuf fractions sont celles des fractions argileuses, qui atteignent 3583 mg kg'
pour le sol fortement contaminé et 1035 mg kg' pour celui de faiblement contaminé. D'une
manière synthétique, le zinc a tendance à se concentrer dans les fractions fines et organiques
des sols et moins dans les fractions relativement grossières. Pourtant, des concentrations non
négligeables peuvent encore être observées dans les sables.
3.5.2 Cadmium
La distribution du Cadmium montre des analogies avec celle du Zinc. Il est
relativement concentré dans la matière organique avec des teneurs de 10,5 à 15,3 mg kg-I de
matière organique dans le sol fortement contaminé et de 8 à 10,5 mg kg' dans le sol
faiblement contaminé des valeurs nettement supérieures à celles du sol ( de 2,8 à 4 mg kg",
respectivement). De plus, une tendance à l'augmentation des teneurs des fractions grossières
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vers les fractions fines de la matière organique a été observée. Cette tendance est plus nette
dans le sol fortement contaminé que dans le sol faiblement contaminé. Cependant, les teneurs
les plus importantes des neuf fractions sont celles des fractions argileuses, qui atteignent 19,8
mg kg" pour le sol fortement contaminé et 19,5 mg kg-I pour celui faiblement contaminé.
3.5.3 Plomb
Les concentrations en plomb dans la matière organique sont beaucoup plus
importantes que les teneurs en plomb totales du sol, et elles varient entre 660 et 890 mg kg-l
(matière organique) dans le sol fortement contaminé et de l'ordre de 95 à 146 mg kg-l
(matière organique) dans le sol faiblement contaminé alors que les teneurs totales du sol sont
de 305 (sol fortement contaminé) et 45 mg kg-1 (sol faiblement contaminé), respectivement.
De plus, une tendance à l'augmentation de ces teneurs des fractions grossières vers les
fractions fines de la matière organique a été observée. Cette tendance est plus nette dans le sol
fortement contaminé que dans le sol faiblement contaminé. Cependant, les teneurs les plus
importantes des neuf fractions sont celles des fractions argileuses, qui atteignent 1273 mg
kg-1 pour le sol fortement contaminé et 349 mg kg-1 pour celui dans le faiblement contaminé.
Le plomb a ainsi tendance à se concentrer dans les fractions fines et organiques des sols et les
teneurs dans les fractions grossières sont nettement inférieures. Pourtant, des concentrations
non négligeables peuvent être observées dans les sables.
3.5.4 Cuivre
Comme pour les trois éléments précédents, les concentrations dans la matière
organique sont beaucoup plus importantes que les teneurs totales en cuivre du sol, et elles
varient entre 148 et 189 mg kg-l dans le sol fortement contaminé et de 56 à 63 mg kg' dans le
sol faiblement contaminé Alors que. Cependant, les teneurs totales en cuivre sont de 70 et 26
mg kg-l, respectivement. Cependant, les teneurs les plus importantes des neuf fractions
s'observent dans les fractions argileuses, qui atteignent 189 mg kg' pour le sol fortement
contaminé et 63 mg kg' pour celui de faiblement contaminé. En résumé, le cuivre a tendance
à se concentrer dans les fractions fines et organiques des sols et les diminutions de ses teneurs
dans les fractions grossières ont été nettement observées. Pourtant, les concentrations non
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Figure 3-16 Comparaisons des teneurs totales en métaux lourds dans les différentes fractions d~un sol fortement contaminé (P3).
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(MM: matière minéral; MO: matière organique)
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Figure 3-17 Comparaisons des teneurs totales en métaux lourds dans les différentes fractions d'un sol faiblement contaminé (P9).
(MM: matière minéral; MO : matière organique)
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3.6 Discussion
TI est important de pouvoir identifier les formes des éléments des métaux dans les sols,
spécialement dans la solution du sol, afin de mieux comprendre les comportements et les
dynamiques de ces éléments dans les écosystèmes agricoles et naturels. Les effets toxiques
d'un élément métallique sont déterminés plutôt par la forme chimique que la concentration.
Dans la littérature (Alloway,1990), on rapporte que les ions libres de Cd 2+ sont plus
probablement absorbés en surface des phases solides des sols que les autres éléments
métalliques. Le cadmium qui est assez facilement mis en solution est assez facilement
absorbé par des plantes (Alloway,1990). Le plomb est trouvé de préférence dans la solution
du sol, absorbé en surface des complexes argilo-humiques, ou les formes de précipitation,
oxydes de fer et de manganèse , carbonates alcalins, l'humus des sols et les structures
feuillètes des minéraux secondaires, respectivement. La solubilité du plomb dans les sols est
généralement très faible (Davies, 1990). La biodisponibilité du zinc des sols, est affectée
principalement par des paramètres des sols, les teneurs totales des métaux lourds , le pH, la
nature et la quantité de la matière organique, les sites d'absorption, les activités microbiennes
et l' humidité (Kiekens, 1990). Le cuivre total dans les sols comprends six «pools » classés
selon leurs comportements physico-chimiques. Ce sont les ions soluble, les complexes
inorganiques et organiques dans les solution du sol; le cuivre échangeable, les complexes
organiques stables dans les substances humiques, le cuivre absorbé par les hydroxydes de
fer, de manganèse et d 'aluminium, le cuivre absorbé par des complexes colloïdaux et le
cui vre fixé par des « lattices » des phases minérales du sol (Baker, 1990).
La pollution par les métaux lourds peut changer, à la fois qualitativement et ainsi
quantitativement, les fonctionnement des écosystèmes des sols en perturbant les activités de la
faune des sols (Cortet et al., 1999; Nahmani et Lavelle, sous presse), et elles peuvent aussi
mener à la contamination de la chaîne alimentaire terrestrielle par les voies2002 de transferts
de ces éléments métalliques aux prédateurs de la faune du sol (Abdul Rida, 1992; Abdul Rida
et Bouché, 1994). Les concentrations en métaux lourds, généralement mesurées par les
teneurs totales de ces éléments toxiques dans les sols, sont largement utilisées dans beaucoup
de pays pour évaluer le degré de pollution des sols (Sheppard et al., 1992). Néanmoins, ces
mesures n'informent pas correctement dans beaucoup de cas sur la capacité de ces éléments
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métalliques à être absorbés par les plantes, ni à prédire correctement les transferts de ces
éléments toxiques du sol vers les chaînes alimentaires (Morel, 1997). Afin de pouvoir évaluer
précisément la biodisponibilité des éléments métalliques, une série de procédures d'
extraction a été développée depuis des années pour stimuler les disponibilités des éléments
essentiels , et des éléments toxiques, par exemple: Cd, Pb, Cr et Ni pour des plantes. Parmi
eux, l'extraction par l'acide diéthylènetriaminepentaacétique (DTPA) est largement utilisée
pour tester des oligo-éléments nutritifs des sols (Sims, 2000). Cette méthode a aussi été
utilisée fréquemment pour évaluer les biodisponibilités des éléments non-essentiels, par
exemple les métaux lourds (Lebourg et al., 1996). L'extraction des cations du sol par le
DTPA peut fournir opérationnellement les informations caractérisées par les solubilités des
éléments métalliques bien définies dans les compartiments différents des sols contaminés.
Dans certains cas, les teneurs totales des métaux dans les sols et leurs fractions extraites par le
DTPA ne sont pas très bien corrélées (McLaughlin et al., 2000). Le DTPA peut libérer les
fractions solubles, échangeables, absorbées par les matières organiques, retenues par les
matières organiques, et éventuellement des fractions fixées par les différents oxydes (Lindsay
et Norvell, 1969).
Nos résultats montrent de très fortes corrélations entre les teneurs totales des polluants
métalliques et leurs fractions estimées par le DTPA (p <0,0001 pour Zn, Cd, Pb et Cu,
Figure3-7). Les proportions des fractions « biodisponibles » par rapport aux teneurs totales de
ces métaux varient entre 25% pour le cuivre et 56% pour le cadmium avec des valeurs
intermédiaires de 34% pour le zinc, et 36% pour le plomb (Figure 3-7). Ces résultats
montrent clairement que les rapports de métaux lourds extraites par le DTPA/métaux totaux
ne changent pratiquement pas dans les zones fortement polluées (Pl, P2 et P3) ainsi que dans
les zones faiblement polluées. Ces pourcentages assez stables des fractions disponibles
reflètent à la fois une même origine de la pollution, l'hétérogénéité des compositions
minéralogique et aussi les processus pédologiques similaires apparus dans le site
d 'échantillonnage. Les résultats montrent aussi clairement que le cadmium est beaucoup plus
«disponible » que les trois autres éléments métalliques dans les échantillons des sols un fait
déjà signalé par quelques auteurs (Alloway,1990; Davies, 1990; Kiekens, 1990; Baker,
1990).
La connaissance et la compréhension de la spéciation chimique et du comportements
des éléments métalliques dans des sols est indispensable pour comprendre leurs dynamiques
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dans les sols et leur accumulation dans les tissus des organismes du sol, particulièrement les
vers de terre. La spéciation contrôle fortement la mobilité, la toxicité et la bio-disponibilité
des métaux lourds. Un certain nombre d'études ont été conduites sur les caractérisations de la
spéciation des métaux lourds des sols par des approches indirectes telle que les extractions
séquentielles chimiques (Pickering, 1981 ; Schuman, 1985 ; Gruebel et al., 1988 ; Gommy,
1997; Leleyter et Probst, 1999). Ces approches sont particulièrement utiles pour la
détermination de la spéciation principale des éléments métalliques des sols. Nos résultats
montrent que les phases des carbonates, des oxyhydroxydes de fer et de manganèse, de la
matière organique et des résidus jouent des rôles importants dans la fixation des métaux
lourds dans le sol (Figures 3-10, Il, 12 et 13). Ces résultats sont en accord avec ceux de la
littérature (Alloway,1990 ; Davies, 1990; Kiekens, 1990; Baker, 1990) dans la plupart des
cas, spécialement pour le plomb qui ont rapporté que ces phases chimiques des sols sont les
principaux compartiments de fixer les éléments des métaux lourds.
3.7 Conclusion
En conclusion de cette partie des recherches, nous devons souligner que les
teneurs totales en métaux lourds de nos sols présentent de fortes corrélations avec les fractions
extraites par le DTPA. On note aussi de fortes corrélations entre les teneurs en divers
polluants métalliques. Les sols étudiés peuvent être différenciés clairement en deux groupes,
des sols fortement ou faiblement contaminés, en fonction de leurs teneurs en métaux lourds.
La biodisponibilit é des ces éléments métalliques (estimée par extraction par le DTPA),
représente 52% des teneurs totales pour le cadmium, 33-34% pour le zinc et le plomb, et 23%
pour le cuivre. Les fractions de carbonate, des oxydes de fer et de manganèse et des résidus
sont les principales phases où se fixent les éléments métalliques. De plus, les fractions fines
des sols et les fractions organiques ont des concentrations beaucoup plus fortes en métaux
lourds que les autres fractions physiquement séparées de ces sols . Comme conséquence de la
pollution métalliques , certains caractéristiques physico-chimiques des sols représentent des
variations correspondants, par exemple: l'accumulation du carbone organique et l'azote total
dans les sols fortement contaminés.
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CHAPITRE 4
INFLUENCES DES METAUX LOURDS DANS LES SOLS SUR




Des vers de terre de deux espèces écologiquement contrastées dominantes dans le sol
étudié, Aporrectodea caliginosa et Lumbricus rubellus, et des échantillons du sol
environnant, ont été prélevés le long d'un gradient de la pollution métallique, sur six points,
avec trois répétitions chacun. Ces échantillons sont numérotés Vl , V2, V3, V4, V5 et V6 en
fonction de leur distance à l'origine de la pollution métallique. Les points d'échantillonnage
de VI, V2 et V3 se localisent ainsi dans des zones fortement contaminées, V4, V5 et V6 dans
des zones faiblement contaminées. Les teneurs en métaux des tissus des deux espèces de vers
de terre ont été mesurées afin d'étudier la biodisponibilité réelle des métaux lourds de ces sols
compte tenu de leur distribution entre les diverses fractions détaillée au chapitre.
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4.2 Concentrations des polluants métalliques dans les tissus des vers de terre
4.2.1 Poids séchés des échantillons de vers de terre
Les poids séchés des deux espèces (A. caliginosa et L. rubellus) sont mesurées et les
résultats sont présenté dans la figure 4-1 .
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Figure 4-1. Poids séchés des échantillons de vers de terre
Les résultats montrent que les biomasses des A. caliginosa et des L. rubellus varient
entre 0,108 et 0,173g, et entre 0,103 et 0,174 g, respectivement. Les biomasses des vers de
terre des échantillons des points de VI, V2, V3 et V4 sont légèrement plus élevées que ceux
des points de V5 et V6 pour les A. caliginosa. Cependant, celles des L .rubellus des points de
V2, V3 et V4 sont plus élevées que ceux des VI, V5 et V6 pour les L. rubellus.
4.2.2 Teneurs en métaux lourds des tissus des vers de terre
Les teneurs en zinc, en cadmium, en plomb et en cuivre des tissus des échantillons de
vers de terre sont présentées et comparées dans la figure 4-2.
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4.2.2.1 Zinc (Figure 4-2a)
Les teneurs en zinc dans les tissus des A. caliginosa varient considérablement en
fonction de leur site d'origine, de 1090 à 1320 mg kg" dans les zones faiblement polluées
(V6, V5), à 2444 - 2485 mg kg-l aux points VI et V2 (Figure 4-2a). Pour les L. rubellus, les
valeurs varient de 764 à 1052 mg kg' dans les zones faiblement polluées, elles augmentent
progressivement vers les zones fortement polluées y atteignant des valeurs de 1779 à 1889 mg
kg" . Dans tous les cas, les teneurs en zinc des tissus des A. caliginosa sont un peu plus
élevées que celles des L. rubellus . mais ces différences ne sont pas significatives dans la
plupart des cas, sauf pour l'échantillon de V2. Nous avons noté aussi que les écarts types
entre les répétitions d'un échantillon sont relativement importants.
4.2.2.2 Cadmium (Figure 4-2b)
Les teneurs en cadmium des A. caliginosa, varient de 19 à 21 mg kg' dans les zones
faiblement contaminées. Elles augmentent considérablement vers les zones fortement
polluées, ayant des valeurs entre 57 et 66 mg kg' dans les points de VI et V2. Les teneurs en
cadmium des L. rubellus sont beaucoup plus faibles que celles des A. caliginosa, en
particulière dans les zones fortement polluées. Elles sont de l'ordre de 11 à 17 dans les zones
faiblement polluées, et de 18 à 23 mg kg-I dans les zones fortement polluées.
L'augmentations faible et progressive des teneurs en cadmium des L. rubellus des zones
faiblement vers les zones fortement polluées inférieure celle d' A. caliginosa. Dans tous les
cas, les teneurs en cadmium des tissus des A. caliginosa sont nettement plus fortes que celles
des L. rubellus. Les différences sont significatives pour les échantillons des points VI, V2, V3
et V4. Nous avons aussi noté que les écarts types entre les répétitions des échantillon sont
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Figure 4-2 a, b, c, d . Teneurs en métaux lourds des tissus de deux espèces de vers de
terre.
4.2.2.3 Plomb (Figure 4-2c)
Les teneurs en plomb des tissus des A. caliginosa varient forcément en fonction des
degrés de la pollution. Dans les zones faiblement polluées (V4, V6, VS), elles sont de l'ordre
de 3,6 à 33,5 mg kg' . Elles augmentent progressivement vers les zones plus polluées avec
des valeurs de 61,6 à 106,7 mg kg-l . Par rapport aux A. caliginosa, les teneurs en plomb des
L. rubellus sont relativement beaucoup plus faibles . Elles sont de l'ordre de 1,4 à 6,4 mg kg'
dans les zones faiblement polluées, et augmentent progressivement aussi vers les zones plus
polluées, avec des valeurs de 21,6 à 30,3 mg kg' . Dans tous les cas, les teneurs en plomb des
tissus des A. caliginosa sont nettement plus importantes que celles des L. rubellus. Ces
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différences sont significatives dans les zones les plus polluées, sauf au point V3, et elles ne
sont le sont pas dans les zones faiblement polluées, sauf en V4 (Figure 4-2c).
4.2.2.4 Cuivre (Figure 4-2<1)
Les teneurs en cuivre dans les tissus des A. caliginosa ne varient pas beaucoup en
fonction des degrés de pollution des sols . Dans les zones faiblement polluées (V4, V6, VS),
elles sont de l'ordre de 23,1 à 27 mg kg-J • Elles augmentent légèrement vers les zones plus
polluées avec des valeurs de 24 à 29,4 mg kg' . Les teneurs en cuivre des L. rubellus
présentent pratiquement les mêmes valeurs que celles des A. caliginosa. Elles sont de l'ordre
de 18,6 à 26,3 mg kg" dans les zones faiblement polluées, et augmentent légèrement aussi
vers les zones plus polluées, en ayant des valeurs de 23,4 à 31,3 mg kg' (Figure 4-2 d).
4.2.3 Corrélations entre les teneurs en métaux lourds des vers de terre et des sols
(Tableau 4-1)
Des régression ont été faites entre les teneurs totales en métaux lourds des échantillons
des sols, celles de leurs fractions extraites par DTPA, et les tissus de deux espèces de vers de
terre pour tester l'existence de relations entre ces divers paramètres (Tableau 4-1).
Tableau 4-1. Corrélations entre les teneurs en métaux lourds des vers de terre, les
teneurs totales en métaux lourds des sols et les fractions extraites par DTPA
A. caliginosa L. rubellus
r p p
Zn-total 0.741 0.0004 0.586 0.01
Zn-DTPA 0.758 0.0003 0.621 0.006
Cd-total 0.492 0.04 0.355 0.15
Cd-DTPA 0.477 0.04 0.346 0.16
Pb-total 0.473 0.05 0.615 0.007
Pb-DTPA 0.565 0.02 0.734 0.0005
Cu-total 0.422 0.08 0.435 0.07
Cu-DTPA 0.417 0.08 0.542 0.02
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4.2.3.1 Zinc
Les teneurs en ZInC des A. caliginosa et des L. rubellus sont positivement et
significativement corrélées avec les teneurs totales en zinc des sols, Mais la corrélation est
plus forte avec qu'avec L. rubellus avec. Les relations entre les teneurs en zinc des deux
espèces de vers de terre et les fractions du zinc du sol estimées par DTPA montrent la même
tendance. Les fractions extraites par DTPA sont mieux corrélées avec les teneurs en zinc des
vers de terre que les teneurs totales en zinc des sols.
4.2.3.2 Cadmium
Les teneurs en cadmium des A. caliginosa sont positivement et significativement
corrélées avec celles des sols, alors que, la relation n'est pas significative dans le cas de L.
rubellus. La relation entre les teneurs en cadmium des deux espèces de vers et la fractions de
cadmium extraite par le DTPA des sols , une même tendance a été clairement notée. Les
résultats montrent que les fractions extraites par DTPA sont mieux corrélées avec les teneurs
en cadmium des vers de terre que les teneurs totales en cadmium des sols pour les A.
caliginosa. Mais la relation entre Cd-DTPA et les teneurs en cadmium de L. rubellus n'est pas
signi ficati ve.
4.2.3.3 Plomb
Les teneurs en plomb des A. caliginosa et des L. rubellus sont positivement et
significativement corrélées avec les teneurs totales en plomb des sols , mais les L. rubellus
montrent une relation plus forte que les A. caliginosa. En ce qui concerne les relations entre
les teneurs en plomb des deux espèces de vers de terre et les fractions du plomb extractible
par DTPA, on observe la même tendance. Les résultats montrent que les teneurs en plomb des




Les teneurs en cuivre des A. caliginosa et des L. rubellus présentent des corrélations
positi ves avec celles des sols, mais ces relations ne sont pas significati ves dans la plupart des
cas, sauf pour les L. rubellus et les fractions DTPA des sols . Les teneurs en cuivre des L.
rubellus montrent des relations plus corrélées avec les teneurs des sols que celles des A.
caliginosa.
4.2.4 Teneurs en Ca, Fe et Mn des tissus des vers de terre et leurs corrélations avec celles
des sols (Figures 4-3a, b, c)
Les teneurs en calcium, en fer et en manganèse des tissus des vers de terre sont
présentées dans la figure 4-3 , ainsi que les résultats des test de Mann-Whitney entre les deux









Figure 4-3. Teneurs en Ca, Fe et Mn des échantillons de vers de terre dans des sols
représentant un gradient de pollution (de VI à V6)
4.2.4.1 Calcium (Figure 4-3a)
Les teneurs en calcium des tissus des A. caliginosa varient entre 3465 et 4370 mg kg- I
. Une légère augmentation de ces teneurs des zones fortement polluées vers les zones
faiblement polluées a été notée, mais cette variation est assez faible. Les teneurs en calcium
des L. rubellus, sont nettement plus importantes que celles des A. caliginosa, avec des valeurs
de 5764 à 7213 mg kg-l, respectivement. Contrairement aux A. caliginosa, les L. rubellus
montrent une tendance à avoir des teneurs en calcium décroissantes des zones fortement
polluées vers les zones faiblement polluées, mais cette diminution est faible. Les teneurs en
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calcium des L. rubellus sont significativement plus élevées que celles des A. caliginosa, à la
seule exception de V4 (Figure 4-3a).
4.2.4.2 Fer (Figure 4·3b)
Une augmentation les teneurs en fer des deux espèces de vers de terre des zones
fortement polluées vers les zones faiblement polluées a été nettement observée. Les valeurs
sont de l'ordre de 223 à 752 mg kg' pour les A. caliginosa, et de 248 à 452 pour les L.
rubellus, respectivement. Aucune différence significative n'a été notée entre les deux espèces
dans toutes les zones d'échantillonnage (Figure 4-3b).
4.2.4.3 Manganèse (Figure 4-3c)
Les teneurs en manganèse des deux espèces de vers de terre augmentent nettement et
progressivement des zones faiblement polluées vers les zones fortement polluées. Les A.
caliginosa contiennent moins de manganèse que les L. rubellus dans leurs tissus; leurs
teneurs sont de l'ordre de Il à 26 mg kg' tandis que celles de L. rubellus sont de l'ordre de
35 à 59 mg kg' . Les différences sont toujours significatives entre les deux espèces de vers de
terre (Figure 4-3c).
Tableau 4-2. Corrélations entre les teneurs en calcium, en fer et en manganèse des vers
de terre et celles des sols
A. caliginosa L. rubellus
Sol r
Ca total -0.154 NS 0.332 NS
Fe total -0.542 -0.599
Mn total -0.179 NS 0.497
Les analyses de régression entre les teneurs totales en calcium, en fer et en manganèse
des échantillons des sols et les teneurs de ces métaux dans les tissus des deux espèces de vers
de terre présentées dans le Tableau 4-2 montrent que:
Les teneurs en calcium des tissus des deux espèces des vers de terre ne montrent
aucune corrélation significative avec les teneurs en calcium des sols.
Les teneurs en fer des tissus des deux espèces de vers de terre présentent des
corrélations à la fois négatives et significatives avec les teneurs en fer des sols.
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Les teneurs en manganèse des A. caliginosa ne montrent aucune corrélation
significative avec les teneurs en fer des sols. Par contre, celles des L. rubellus
montrent une corrélation positive et significative avec les teneurs en fer des sols.
4.2.5 Relations entre teneurs en métaux dans des deux espèces de vers de terre
Les analyses de corrélations entre les teneurs en divers métaux des tissus des deux
espèces de vers de terre ont été effectuées ( tableaux 4-3 et 4-4).
4.2.5.1 A. caliginosa (Tableau 4-3)
Pour cette espèce de ver de terre, les résultats d'analyse montrent que:
Les teneurs en zinc des tissus sont pos itivement et significativement corrélées
avec les teneurs en cadmium et en plomb,. négativement et significativement
corrélées avec les teneurs en fer et en manganèse.
Les teneurs en cadmium des tissus sont positivement et significativement
corrélées avec les teneurs en plomb.
Les teneurs en calcium présentent des corrélations positives et significatives
avec les teneurs en fer et en manganèse.
Les teneurs en fer montrent une corrélation positive et significative avec les
teneurs en manganèse.
Tableau 4-3. Corrélations entre les teneurs en métaux des A. caliginosa
Zn Cd Pb Cu Ca Fe Mn
Zn 1,000
Cd 0,772** 1,000
Pb 0,651 ** 0,759** 1,000
Cu 0,167 0,198 -0,031 1,000
Ca -0,066 0,031 -0,072 0,352 1,000
Fe -0,511 * -0,311 -0,415 0,188 0,639** 1,000
Mn -0,485* -0,157 -0,426 0,293 0,494* 0,711 ** 1,000
* : r<O,05 ; ** : r<O.01
98
4.2.5.2 L. rubellus (Tableau 4-4)
Pour cette espèce de vers de terre, les résultats d'analyse montrent que:
Les teneurs en zinc sont positivement et significativement corrélées avec les
teneurs en cadmium et en plomb. En outre, elles sont négativement et
significativement corrélées avec les teneurs en fer.
Les teneurs en plomb sont négativement et significativement corrélées avec
les teneurs en fer.
Les teneurs en cuivre présentent une corrélation positive et significative avec
les teneurs en calcium.
Les teneurs en fer sont positivement et significativement corrélées avec les
teneurs en manganèse.
Tableau 4-4. Corrélations entre les teneurs en divers métaux dans les tissus des L.
rubellus
Zn Cd Pb Cu Ca Fe Mn
Zn 1,000
Cd 0,664** 1,000
Pb 0,734** 0,433 1,000
Cu -0,179 -0,045 -0,068 1,000
Ca -0,335 -0,076 -0,039 0,647** 1,000
Fe -0,532* -0,442 -0,497* 0,027 -0,106 1,000
Mn -0,461 -0,406 -0,317 0,284 0,175 0,797*** 1,000
* : r<O,05 ; ** : r<O,01
4.2.5.3 Caractérisation et différenciation des teneurs en métaux des deux espèces de vers
de terre (Figure 4-4a, b)
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Une analyse en composantes principales (Af.P) a été effectuée sur l'ensemble des
données des teneurs en métaux des deux espèces de vers de terre pour comparer








Figure 4·4a. Cercle des corrélations entre les teneurs en métaux des vers de terre et les.
principaux axes 1 et 3
Les résultats (Figure 4-4a) montrent que la première composante principale (axe N° 1
factoriel) est fortement corrélée avec les teneurs en calcium et en manganèse, mais
négativement corrélée avec les teneurs en zinc, en cadmium et en plomb des deux espèces de
vers de terre. L'axe 3 est négati vement corrélé avec les teneurs en fer et en cuivre. Les axes 1
et 3 rendent compte respectivement de 48.3 et 15.9 de l'inertie (variance) totale du nuage des
points. Les résultats de test de permutation montrent que la différence est significative entre
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Figure 4-4 b. Distinction des deux espèces des vers de terre par les teneurs en métaux de
leurs tissus
A partir des teneurs en métaux de leurs tissus, les deux espèces de vers de terre sont
clairement différenciées:
Les A. caliginosa sont caractérisés et distingués par leurs teneurs plus fortes
en zinc, en cadmium et en plomb. D'autre part, leurs teneurs en calcium et en
manganèse sont nettement plus faibles que celles des L. rubellus.
Les L. rubellus sont caractérisés et distingués par leur teneurs en calcium et
en manganèse plus fortes que celles des A. caliginosa. Cependant, leurs
teneurs en zinc, en cadmium et plomb sont nettement plus faibles que celles
des A. caliginosa.
Pour une même groupe taxonomique, les vers de terre provenant de zones de
différents degrés de pollution sont aussi nettement différenciés pour leurs
différences des teneurs en métaux : les vers de terre provenant des zones les
plus polluées ont des teneurs en zinc, en cadmium et en plomb nettement plus
fortes, et leurs représentations dans l'espace factoriel F IF3 représenté dans la
figure 4-4 b sont du côté négatif du premier axe factoriel.
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4.2.6 Corrélations entre les teneurs en métaux des vers de terre et les paramètres du sol
Les analyses de corrélations entre les teneurs en métaux dans les tissus des deu x
espèces de vers de terre et l 'ensemble des paramètres du sol sont présentés dans les Tableaux
4-5 et 4-6.
4.2.6.1 A. caliginosa (Tableau 4-5)
Pour cette espèce, les teneurs en métaux des tissus présentent les relations suivantes
avec les paramètres du sol.
Tableau 4-5. Corrélations entre les teneurs en métaux des A. caliginosa et les paramètres
du sol
Zn (A.c) Cd (Ac) Pb (A.c) Cu (A.c) Ca (Ac) Fe (Ac) Mn (A.c)
Corg. 0,577 * 0,490 * 0,691** 0,092 -0,201 -0,598** -0,713**
N total 0,544* 0,506* 0,762** 0,073 -0,220 -0,588* -0,668**
CIN -0,482* -0.389 -0,624** 0,344 0,121 0,357 0,392
pH -0,700 ** -0.394 -0,479* -0,176 0,092 0,465 0,208
Argile 0,482* 0,461 0,695** 0,034 -0,102 -0,459 -0,391
Zn total 0,741** 0,468 0,430 0,341 -0,289 -0,640** -0,657**
Cd total 0,747** 0,492 * 0,614** 0,201 -0,206 -0,651 ** -0,709**
Pb total 0,768** 0,558 * 0,473* 0,424 -0,230 -0,617** -0,526 *
Cu total 0,646 ** 0,374 0,362 0,422 -0,316 -0,629** -0,537 *
Ca total 0,393 0,311 0,526* 0,072 -0,153 -0,477* -0,710 **
Fe total 0,741** 0,526* 0,560* 0,288 -0,132 -0,542* -0,509*
Mn total -0,225 -0,278 -0,085 0,030 0, 115 0,135 -0,179
Les teneurs en zinc sont positivement et sign ificativernent corrélées avec les
teneurs en carbone organique, en azote total , en argile, en zinc total , en
cadmium total, en plomb total, en cuivre total et en fer total des sols. Et des
corrélations négatives et significatives sont trouvées entre les teneurs en zinc
des vers de terre et les rapports du C/N, et les pH.
Les teneurs en cadmium des vers de terre sont positivement et
significativement corrélées avec les teneurs en carbone organique, en azote
total , en cadmium, en plomb et en fer total des sols.
Les teneurs en plomb des vers de terre sont positivement et significativement
corrélées avec les teneurs en carbone organique, en azote total, en argile, en
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cadmium, en plomb, en calcium et en fer total des sols. Et elles sont
négativement et significativement corrélées avec les rapports CIN et les pH.
En ce qui concerne le cuivre et le calcium, aucune corrélation significative
n'a été notée entre leurs teneurs dans les vers de terre et les paramètres des
sols.
Les teneurs en fer et en manganèse des vers de terre sont négativement et
significativement corrélées avec les teneurs en carbone organique, en azote
total, en zinc total, en cadmium total, en plomb total, en cuivre total, en
calcium total et en fer total des sols.
4.2.6.2 L. rubellus
Leurs teneurs en métaux des tissus de L. rubellus montrent les relations suivantes
avec les paramètres du sol.
Tableau 4-6. Corrélations entre les teneurs en métaux des L. rubellus et les paramètres
du sol
Zn (L. r) Cd (L.r) Pb (L.r) Cu (L.r) Ca (L.r) Fe (L.r) Mn (L.r)
Corg . 0,576- 0,274 O,884- u 0,033 0,251 -0,513- -0,324
N total 0,565- 0,336 0,868 u - 0,003 0,215 -0,512- -0,326
CIN -0,565- -0,521- -0,624 u -0,251 -0,143 0,550- 0,198
pH -0,449 -0,498- -0,223 -0,306 -0,125 0,463 0,214
Argile 0,343 0,209 0,579- -0,144 0,009 -0,416 -0,152
Zn total 0,586- 0,357 O,661 u 0,360 0,360 -0,520- -0,208
Cd total O,655u 0,355 0,782 u 0,224 0,322 -0,548- -0,236
Pb total 0,576- 0,456 O,615u 0,395 0,401 -0,54r -0,214
Cu total 0,490- 0,386 0,462 0,435 0,341 -0,546- -0,246
Ca total 0,433 0,146 0,793 u - 0,050 0,332 -0,436 -0,330
Fe total O,672u 0,505- 0,658 u 0,278 0,235 -0,599 u -0,241
Mn total -0,274 -0,602 u 0,054 0,047 0,126 0,304 0,49r
Les teneurs en zinc des vers de terre sont positivement et significativement
corrélées avec les teneurs en carbone organique, en azote total, en zinc total,
en cadmium total et en fer total des sols. En outre, une corrélation négative et
significative a été notée entre le zinc total et les rapports CIN.
Les teneurs en cadmium des vers de terre sont négativement et
significativernent corrélées avec les rapports CIN, les pH, et les teneurs en
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manganèse total des sols. Une corrélation positive et significative a été notée
entre les teneurs en cadmium des vers et les teneurs en fer total.
Les teneurs en plomb des vers de terre ont des corrélations positives et
significatives avec les teneurs en carbone organique, en azote total, en zinc
total, en cadmium total, en plomb total , en calcium total et en fer total des
sols. Quant à la relation entre les teneurs en plomb et les rapports CfN des
sols, elle est négative et significative.
En ce qui concerne les teneurs en cuivre et en calcium des vers de terre , les
mêmes phénomènes que pour les A. caliginosa ont été observés : aucune
corrélation significative n'a été trouvée entre ces teneurs et les paramètres des
sols.
Les teneurs en fer des vers de terre montrent des corrélations négatives et
significatives avec les teneurs en carbone organique, en azote total , en zinc
total , en cadmium total, en plomb total, en cuivre total et en fer total des sols.
Cependant, on a trouvé une corrélation positive et significative entre les
teneurs en fer des vers de terre et les rapports de CfN.
Les teneurs en manganèse des vers de terre donnent une corrélation positive
avec les teneurs totales en manganèse des sols.
4.2.7 Relations entre les teneurs en métaux lourds localisés dans les différentes fractions
chimiques du sol et les teneurs des tissus des deux espèces de vers de terre
Des corrélations ont été recherchées entre les données de l'analyse de l'extraction
séquentielle des polluants métalliques des différentes fractions chimiques du sol et les teneurs
totales en métaux dans les tissus des deux espèces de vers de terre.
4.2.7.1 Zinc (Tableau 4-7, Figure 4-5)
Fraction soluble : le zinc de cette fraction du sol est relié négativement avec
les teneurs des tissus des vers de terre , mais cette relation n'est pas
significative (r = -0,662 pour A. caliginosa; r = -0,438 pour L. rubellus,
respectivement).
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Fraction échangeable: aucune corrélation n'a été trouvée entre le ZInC de
cette fraction et les teneurs des tissus de vers de terre.
Fraction du carbonate: une relation positive a été observée entre le zinc de
cette fraction et les teneurs des tissus de vers de terre. Us sont significatifs
pour les L. rubellus (r = 0,671 *).
Fraction des oxydes de manganèse: des relations négatives ont été trouvées
entre le zinc de cette fraction et les teneurs dans les tissus de vers de terre.
Elles sont significatives pour les L. rubellus (r = -0,813**).
Fraction des oxydes de fer: les relations positives ont été observées entre le
zinc de cette fraction et les teneurs des tissus de vers de terre. Elles sont
significatives pour les L. rubellus (r =0,907***), mais non significatives pour
les A. caliginosa.
Fraction de la matière organique : des relations positives ont été observées
entre le zinc de cette fraction et les teneurs des tissus de vers de terre, mais
elles ne sont pas significatives.
Fraction du sulfure: des relations négative mais non significatives ont été
trouvées entre le zinc de cette phase et les teneurs dans les tissus des vers de
terre.
Fraction des résidus: des relations négativ es ont été trouvées entre les
proportions du zinc de cette fraction et les teneurs des tissus des vers de terre,
et elles sont significatives pour les L. rubellus (r = -0,886 **).
Une analyse en composantes principales (Aep) a été effectuée sur l'ensemble des
données du zinc localisé dans les différentes fractions des sols et des concentrations dans les
tissus des deux espèces de vers de terre afin de mieux comprendre les impacts du zinc de
chaque fraction sur leur accumulation dans les vers de terre. Les résultats sont présentés dans
les Figure 4-5. Les résultats montrent que:
La première composante principale (Axe factoriel N° 1) est positivement
corrélée avec les concentrations du zinc dans les tissus des deux espèces de
vers de terre, le zinc des fractions du Fe-oxydes, du carbonate et de la matière
organique, et négativement corrélées avec le zinc des fractions du résidus, du
Mn-oxydes, du sulfure et la fraction soluble.
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La deuxième composante principale (Axe factoriel N° 2) est positivement
corrélée avec le zinc dans la fraction échangeable.
Les axes 1 et 2 rendent compte respectivement de 59,5% et 19,3% de l'inertie
(variance) totale du nuage des points. Les résultats de test de permutation





Figure 4-5. Cercle des corrélations entre les teneurs en Zn des vers de terre et les
pourcentages du Zn dans les fractions chimiques du sol.
4.2.7.2 Cadmium (Tableau 4·8, Figure 4-6)
Les relations entre l'accumulation dans les vers et les teneurs dans les diverses
fractions sont les sui vantes :
Fraction soluble: la teneur en cadmium de cette fraction n'est pas corrélée
avec les teneurs des deux espèces de vers de terre.
Fraction échangeable: aucune corrélation n'a été trouvée entre le cadmium
de cette fraction et les teneurs des tissus de vers de terre .
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Fraction du carbonate: des relations positives ont été observées entre le
cadmium de cette fraction et les teneurs des tissus de vers de terre. Mais elles
ne sont pas significatives.
Fraction des oxydes de manganèse: des relations négatives, mais non
significatives ont été trouvées entre le cadmium de cette fraction et les teneurs
des tissus de vers de terre.
Fraction des oxydes de fer: aucune corrélation n'a été trouvée entre le
cadmium de cette fraction et les teneurs des tissus de vers de terre .
Fraction de la matière organique: des relations positives ont été observées
entre le cadmium de cette fraction et les teneurs des tissus de vers de terre,
mais elles ne sont pas significatives.
Fraction du sulfure: aucune trace du cadmium a été observée dans cette
fraction du sol.
Fraction des résidus: des relations négatives ont été trouvées entre le
cadmium de cette fraction et les teneurs des vers de terre, mais elles ne sont
pas significatives.
Une analyse en composantes principales (ACl") a été effectuée sur l'ensemble des
données du cadmium localisés dans les différentes fractions des sols et des concentrations
dans les tissus de deux espèces de vers de terre afin de mieux comprendre les impacts du
cadmium de chaque fraction sur les accumulations dans les vers de terre. Les résultats sont
présentés dans les Figure 4-6 . Les résultats montrent que :
La première composante principale (Axe factoriel N° 1) est négativement
corrélée avec les concentrations du cadmium dans les tissus des deux espèces
de vers de terre, le cadmium des fractions du carbonate et de la matière
organique, des oxydes de fer, et positivement corrélées avec le cadmium des
fractions du résidus et du Mn-oxydes.
La deuxième composante principale (Axe factoriel N° 2) est négativement
corrélée avec le cadmium échangeable des sols .
Les axes 1 et 2 rendent compte respectivement de 53,2 % et 22 ,8% de l'inertie
(variance) totale du nuage des points . Les résultats de test de permutation




Figure 4·6. Cercle des corrélations entre les teneurs en Cd des vers de terre et les
pourcentages du Cd dans les fractions chimiques du sol.
4.2.7.3 Plomb (Tableau 4·9, Figure 4.7)
La teneur en Pb des fractions carbonates et matière organique est reliée positivement
avec celles mesurées dans les vers de terre. Ce n'est qu'avec L. rubellus, cependant, que cette
relation est significative. La relation négative observée avec le Pb soluble n'est elle aussi
significative qu 'avec L. rubellus. Les autres relations ne sont pas significatives, qu'elles
soient négatives (fraction soluble, oxydes de Fer) ou proches du zero (sulfure et oxydes de
Mn ).
Fraction soluble: le plomb de cette fraction du sol montre des effets négatifs
sur sa teneur dans les tissus de vers de terre , mais ces effets ne sont pas
signi ficatifs.
Fraction échangeable: aucune corrélation n'a été trouvée entre le plomb de
cette fraction et sa teneur dans les tissus de vers de terre.
Fraction du carbonate: des effets positifs ont été observés entre le plomb de
cette fraction et sa teneur dans les tissus de vers de terre. Ils sont significatifs
pour les L. rubellus (r =0,721 *).
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Fraction des oxydes de manganèse: aucune corrélation significative n'a été
trouvée entre le plomb de cette fraction et sa teneur dans les tissus de vers de
terre.
Fraction des oxydes de fer: des relations négatives ont été observées entre le
plomb de cette fraction et la teneur dans les tissus de vers de terre. Cependant,
elles ne sont pas significatives.
Fraction de la matière organique: des relations positives ont été observées
entre le plomb de cette fraction et sa teneur dans les tissus de vers de terre,
mais elles ne sont pas significatives.
Fraction du sulfure: aucune corrélation significative n'a été trouvée entre le
plomb de cette fraction et sa teneur dans les tissus de vers de terre.
Fraction des résidus: des relations négatives ont été trouvées entre la teneurs
en plomb de cette fraction et sa teneur dans les tissus des vers de terre, et elles
sont significatives pour les L. rubellus (r = -0,736 *).
Une analyse en composantes principales (ACP) a été effectuée sur l'ensemble des
données du plomb localisé dans les différentes fractions des sols et les concentrations dans les
tissus des deux espèces de vers de terre afin de mieux comprendre les impacts du plomb de
chaque fraction sur les accumulations dans les vers de terre. Les résultats sont présentés dans
les Figure 4-7. Les résultats montrent que:
La première composante principale (Axe factoriel N° 1) est positivement
corrélée avec les concentrations du plomb dans les tissus des deux espèces de
vers de terre, le plomb des fractions du carbonate et de la matière organique,
des oxydes de Mn, et négativement corrélées avec le plomb des fractions du
résidus, soluble et échangeable.
La deuxième composante principale (Axe factoriel N° 2) est positivement
corrélée avec le plomb dans les fractions du sulfure et négativement corrélée
avec celle des oxydes de fer des sols.
Les axes 1 et 2 rendent compte respectivement de 43,1 % et 26,6% de l'inertie
(variance) totale du nuage des points. Les résultats de test de permutation
montrent que la différence est significative entre les sites (p= 0.027).
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Axe 2: 26,6%
Axe 1: 43,1 %
Figure 4-7. Cercle des corrélations entre les teneurs en Pb des vers de terre et les
pourcentages du Pb dans les fractions chimiques du sol.
4.2.7.4 Cuivre (Tableau 4-10, Figure 4-8)
Fraction soluble: le cuivre de cette fraction du sol n'est pas corrélé avec sa
teneur dans les tissus des vers de terre .
Fraction échangeable: aucune corrélation n'a été trouvée entre le cuivre de
cette fraction et sa teneur dans les tissus de vers de terre.
Fraction du carbonate: aucune corrélation n'a été trouvée entre le cuivre de
cette fraction et sa teneur dans les tissus de vers de terre.
Fraction des oxydes de manganèse: aucune corrélation significative n'a été
trouvée entre le cuivre de cette fraction et sa teneur dans les tissus de vers de
terre .
Fraction des oxydes de fer: aucune corrélation significative n'a été trouvée
entre le cui vre de cette fraction et sa teneur dans les tissus de vers de terre.
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Fraction de la matière organique: les relations négatives ont été observées
entre le cuivre de cette fraction et sa teneur dans les tissus de vers de terre,
mais elles ne sont pas significatives.
Fraction du sulfure: aucune corrélation significative n'a été trouvée entre le
cuivre de cette fraction et sa teneur dans les tissus de vers de terre.
Fraction des résidus : aucune corrélation significative n'a été trouvée entre le
cuivre de cette fraction et sa teneur dans les tissus de vers de terre.
Une analyse en composantes principales (Af.P) a été effectuée sur l'ensemble des
données du cuivre localisés dans les différentes fractions des sols et des concentrations dans
les tissus de deux espèces de vers de terre afin de mieux comprendre les impacts du cuivre de
chaque fraction sur les accumulations dans les vers de terre. Les résultats sont présentés dans
les Figure 4-8. Les résultats montrent que:
La première composante principale (Axe factoriel N° 1) est positivement
corrélée avec les concentrations du cuivre de la matière organique et des
oxydes de fer, et négativement corrélées avec le cuivre des fractions du
résidus, carbonate.
La deuxième composante principale (Axe factoriel N° 2) est positivement
corrélée avec le cuivre dans les tissus de deux espèces de vers de terre,
fractions du sulfure et oxydes de Mn des oxydes de fer des sols.
Les axes 1 et 2 rendent compte respectivement de 39,8% et 23,7% de l'inertie
(variance) totale du nuage des points. Les résultats de test de permutation







Figure 4-8. Cercle des corrélations entre les teneurs en Cu des vers de terre et les
pourcentages du Pb dans les fractions chimiques du sol.
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Tableau 4-7. Corrélations entre les teneurs en zinc de différentes fractions chimiques du sol et les teneurs en zinc des
deux espèces de vers de terre
soluble échangeable carbonate Mn-oxydes Fe-oxydes matière org. sulfure résidus Zn-A.caliginosa Zn-L.rubellus
soluble 1,000
échangeable 0,566 1,000
carbonate -0,561 -0,001 1,000
Mn-oxydes 0,739 0,044 -0,769 1,000
Fe-oxydes -0,185 0,335 0,479 -0,691 1,000
matière org. -0,702 -0,515 0,296 -0,490 0,421 1,000
sulfure 0,756 0,313 -0,843 0,658 -0,053 -0,311 1,000
résidus 0,373 -0,237 -0,886 0,781 -0,815 -0,369 0,531 1,000
Zn-A .caliginosa -0,662 -0,060 0,469 -0,548 0,343 0,578 -0,539 -0,451 1,000
Zn-L.rubellus -0,438 0,260 0,671 -0,813 0,907 0,544 -0,369 -0,886 0,663 1,000
Tableau 4-8. Corrélations entre les teneurs en cadmium de différentes fractions chimiques du sol et les teneurs en cadmium
des deux espèces de vers de terre














-0,290 0,544 -0,496 1,000
0,062 0,684 -0,780 0,536 1,000
0,000 0,000 0,000 0,000 0,000 0,000
-0,070 -0,932 0,748 -0,806 -0,718 0,000 1,000
0,392 0,492 -0,523 0,358 0,595 0,000 -0,529 1,000
0,245 0,362 -0.568 0,194 0,602 0,000 -0,384 0,453 1,000
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Tableau 4-9. Corrélations entre les teneurs en plomb de différentes fractions chimiques du sol et les teneurs en plomb
des deux espèces de vers de terre














0,146 0,211 0,225 1,000
-0,209 0,180 -0,116 -0,827 1,000
-0,381 -0,711 -0,143 -0,609 0,185 1,000
0,494 -0,897 -0,689 -0,188 -0,146 0,423 1,000
-0,277 0,531 0,210 -0,302 0,539 -0,189 -0,491 1,000
-0,400 0,721 0,288 -0,282 0,618 -0,254 -0,736 0,852 1,000
Tableau 4-10. Corrélations entre les teneurs en cuivre de différentes fractions chimiques du sol et les teneurs en cuivre
des deux espèces de vers de terre














-0,575 -0,114 -0,156 1,000
-0,530 -0,058 -0,135 0,957 1,000
-0,680 0,270 0,176 0,283 0,253 1,000
0,589 -0,009 0,085 -0,982 -0,974 -0,392 1,000
-0,251 -0,017 0,227 -0,155 -0,231 0,302 0,131 1,000
-0,039 0,178 0,534 -0,533 -0,604 0,216 0,499 0,410 1,000
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4.2.8 Relations entre les biomasses et les teneurs en métaux des vers de terre (Figure 4-
9, Tableau 4-11)
Pour tester les corrélations entre les poids séchés des deux espèces de terre et leurs
teneurs en métaux, les analyses de corrélation ont été effectuées , et les résultats sont présentés
dans la Figure 4-9 et le Tableau 4-11, respectivement. Les résultats montrent que:
Les teneurs en plomb des A. caliginosa sont positivement corrélées avec leur
poids individuels. Cependant, les teneurs en calcium, en fer et en manganèse
sont négativement corrélées avec leur biomasses. Aucune corrélation
significative n'a été observée entre les teneurs en zinc , en cadmium, en cuivre
et les biomasses de cette espèce des vers de terre.
Les teneurs en zinc des L. rubellus sont positivement corrélées avec leur
biomasse. Pourtant, leur teneurs en cuivre et en calcium sont négativement
corrélées avec leur biomasse. Aucune corrélation significative n'a été
observée entre les teneurs en cadmium, en plomb, en fer , en manganèse et la
biomasse de cette espèce des vers de terre .
TI est probable que les plus faibles poids individuels correspondent à des populations dans
lesquelles la toxicité est moindre permettant ainsi une reproduction plus active et la présence
de plus de juvéniles de faible poids dans les populations.
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Figure 4-9. Relations entre les poids séchés et les teneurs en calcium des vers de terre
116
Tableau 4-11. Corrélations entre les biomasses et les teneurs en métaux de deux espèces

























4.2.9 Facteurs des bio-concentrations (BCF) en métaux des échantillons de vers de terre
(Figure 4-10)
Afin de mettre en relation de l'accumulation des métaux dans les tissus des vers de
terre et les teneurs en métaux des sols, les facteurs des bio-concentrations (BCF) des métaux
des vers de terre ont été calculés par le formule: BCF = teneur en métaux de vers/ teneur en
métaux du sol (Neuhauser et al., 1995; Cortet et al., 1999), et les résultats sont présentés par la
Figure 4-10.
4.2.9.1 BCF du zinc (Figure 4-10 a)
Les BCF du zinc des A. caliginosa varient entre 1,95 et 7,91, et ceux des L. rubellus
varient entre 1,5 et 5,99. Ces valeurs ont une même tendance à diminuer progressivement des
zones faiblement polluées vers les zones fortement polluées pour les deux espèces de vers de
terre. , Les A. caliginosa ont toujours des BCF plus importants que L. rubellus. Ceci signifie
que l'accumulation du zinc par les A. caliginosa est plus forte que par les L. rubellus .
Cependant, cette accumulation relative est plus importante dans les zones faiblement polluées
que dans les zones fortement polluées.
4.2.9.2 BCF du cadmium (Figure 4-10 b)
Les BCF du cadmium des A. caliginosa varient entre 6.18 et 17,02, et ceux des L.
rubellus varient entre 3,64 et 6, 34. Pour les A. caliginosa, ces valeurs diminuent
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progressivement des zones polluées vers les zones non polluées. Cependant, ils ne montrent
pas de variation des valeurs entre les zones polluées et non polluées pour les L. rubellus. Les
résultats signifient clairement que l'accumulation relative du cadmium dans les A. caliginosa
est plus importante que dans les L. rubellus dans ces sols.
4.2.9.3 BCF du plomb (Figure 4-10 c)
Les BCF du plomb des A. caliginosa varient entre 0,13 et 0,38, et ceux des L. rubellus
varient entre 0,03 et 0,13 . Pour les A. caliginosa , ces valeurs sont plus importantes dans les
zones fortement polluées que dans les zones faiblement polluées. Pour les L. rubellus, ces
BCF du plomb sont aussi un peu plus importants dans les zones fortement polluées que dans
les zones faiblement polluées. Cependant, la variation de ces valeurs entre ces deux types de
zones est faible. Les valeurs des BCF du plomb inférieurs à 1 dans tous les cas signifient que
l'accumulation relative du plomb est faible .
4.2.9.4 BCF du cuivre (Figure 4-10 d)
Les BCF du cuivre sont tous inférieurs à 1 ce qui montre une élimination active de ce
métal par voie métabolique. Ils sont de l'ordre de 0,27 à 0,89 pour les A. caliginosa, et de 0,29
à 0,87 pour les L. rubellus, respectivement. Il n'y a pratiquement pas de différence des BCF
entre les deux espèces de vers de terre. Néanmoins, une augmentation forte et progressive des
valeurs des zones fortement polluées vers les zones faiblement polluées a été nettement
observée.
4.2.9.5 BCF du calcium (Figure 4-10 e)
Les BCF du calcium varient de 0,46 à 1,31 pour les A. caligin osa, et de 0,98 à 2,13
pour les L. rubellus, respectivement. Ces valeurs pour les A. caliginosa sont nettement plus
faibles que celles des L. rubellus . D'ailleurs, une tendance de ces valeurs à augmenter des des
zones fortement polluées vers les zones faiblement polluées a été notée pour les deux espèces
de vers de terre.
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4.2.9.6 BeF du fer (Figure 4-10 f)
Les BCF du fer des A. caliginosa varient de 0,0 17 à 0,070, et de 0,0 19 à 0,048 pour les
L. rubellus, respectivement. Les valeurs des BCF très inférieurs à 1 dans tous les cas
indiquent que le fer n'est pas accumulé par les vers de terre. Cependant, la tendance à
augmenter de ces valeurs des zones fortement polluées vers les zones faiblement polluées a
été nettement notée. TI n'y a pratiquement pas de différence des BCF du fer entre les deux
espèces de vers de terre .
4.2.9.7 BeF du manganèse(Figure 4-10 g)
Les BCF du manganèse des A. caliginosa varient de 0,04 à 0, Il, et de 0,14 à 0,23 pour
les L. rubellus, respectivement. Ces valeurs augmentent légèrement des zones polluées vers
les zones non polluées. Par rapport aux L. rubellus, les BCF des A. caliginosa sont toujours un
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Des tests statistiques ont été effectués sur l'ensembles des BCF des deux espèces des
vers de terre afin de comparer les différences entre les espèces. Les résultats montrent que:
Pour les BCF du zinc, il n'y a pas de différence significative entre les deux
espèces (p = 0,0988).
Pour les BCF du cadmium, les valeurs d'A. caliginosa sont significativement
supérieures à celles des L. rubellus (t = 4,724; P = 0,0002)
Pour les BCF du plomb, les valeurs d'A. caliginosa sont significativement
supérieures à celles des L. rubellus (t = 3,331 ; P = 0,004)
Pour les BCF du cuivre, aucune différence n'a été notée entre les deux
espèces.
Pour les BCF du calcium, les valeurs d'A. caliginosa sont significativement
inférieures à celles des L. rubellus (t =-11,809, P < 0,0001).
Pour les BCF du fer, aucune différence significative a été notée.
Pour les BCF du manganèse, les A. caliginosa sont significativement
inférieurs que les L. rubellus (t =-11 ,008; P < 0,0001).
4.2.9.8 Relations entre BeF des métaux des vers de terre et les teneurs en métaux des
sols (Figure 4-11, Tableau 4-12)
Les analyses de régression entre les BCF des vers de terre et les teneurs totales en
métaux des sols ont été réalisées pour analyser la forme de ces relations. Les résultats
présentés dans la Figure 4-11 et le Tableau 4-12 montrent que les relations entre les BCF et
les teneurs totales en métaux des sols sont bien décrits par le modèle logarithmique.
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Figure 4-11. Relations entre les BCF du Zn des vers de terre et les teneurs totales en Zn
des sols
Les BCF du Zinc, du cuivre du calcium, du fer et du manganèse sont négativement
corrélés avec les teneurs totales de ces métaux des sols. Les BCF du Zinc, du cadmium, du
cuivre , du calcium et du fer sont négativement corrélés avec les teneurs totales de ces métaux
dans les sols .
Tableau 4-12. Coefficients d'ajustement entre les BCF des métaux des vers de terre et
les teneurs en métaux des sols























4.2.9.9 Différenciations des deux espèces de vers de terre par leurs BCF des métaux
Une analyse en composantes principales (ACP) a été effectuée sur l'ensemble des
données des BCF des métaux des deux espèces de vers de terre afin de mieux étudier ces deux
espèces à partir de leurs caractérisations d'accumulation relative des métaux dans les tissus et
les différences entre espèces. Les résultats sont présentent dans les Figure 4-12 a et 4-12 b,
respecti vement.
Les résultats (Figure 4-12 a) montrent que la première composante principale (axe
factoriel N° 1) est positivement corrélée avec les BCF du cadmium et du plomb, mais
négativement corrélée avec ceux du zinc, du cuivre, du calcium, du fer et du manganèse des
deux espèces de vers de terre. L 'axe 2 est négativement corrélé avec les BCF du zinc, du
cadmium, du plomb, du cuivre, et du fer. Les axes 1 et 2 rendent compte respectivement de
42,7 et 29.3 de l'inertie (variance) totale du nuage des points. Les résultats du test de
permutation montrent que la différence entre les espèces est significative.
Axel: 42,7%
Axe 2: 29,3%
Figure 4-12 a. ACP: Cercle de corrélations des BCF de deux espèces de vers de terre
(test sur les espèces: p<OOOOOl)
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A partir de leurs BCF des métaux, les deux espèces des vers de terre sont ainsi
clairement différenciées :
Les A. caliginosa sont caractérisés et différenciées par leurs BCF plus forts
du cadmium et du plomb. Pourtant, leurs BCF du calcium et du manganèse
sont nettement plus faibles que ceux des L. rubeLLus.
Pour ces même espèces, les vers de provenant des zones plus polluées sont
clairement marqués par leurs BCF du cadmium et du plomb plus importants,
et leur localisations dans la figure 3-12b vers les valeurs positives du premier
axe factoriel (axe 1).
L. rubellus








Figure 4-12 b. ACP : distinction des BCF en métaux de deux espèces de vers de terre
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4.3 Discussion
Les résultats obtenus dans cette partie de l'étude permettent d'établir des relations
entre l'accumulation des métaux lourds, les teneurs en métaux de ces sols, et certains
paramètres physico-chimiques des sols. Les relations entre les teneurs totales en métaux
lourds et leurs fractions biodisponibles (estimées par la méthode d'extraction de DTPA), ont
été étudiées. On a ensuite analysé la relation entre les teneurs totales en métaux lourds des
sols et leurs fractions extractibles par le DTPA sur l'accumulation de ces métaux lourds dans
les deux espèces écologiquement différentes, A. caliginosa et L. rubellus,. Les relations entre
les teneurs en éléments métalliques dans les différentes phases chimiques et leurs teneurs dans
les tissus de deux espèces des vers de terre ont été comparées. Enfin, des comparaisons des
caractéristiques d'accumulation des métaux lourds dans les tissus des vers de terre ont été
réalisées en tenant en compte des teneurs en métaux des tissus de vers de terre et des facteurs
de bio-concentration (BCF).
L'effet des polluants métalliques sur les vers de terre et leur bio-accumulation dans
leurs tissus ont fait l'objet de nombreuses études (Ma, 1982; Bouché,1984; Hâgvar, 1990;
Morgan and Morgan, 1993; Pizl and Josens, 1995; Khalil et al., 1996; Morgan and Morgan,
1999; Kennette et al., 2002). Cependant, les résultats concernant les effets de la
biodisponibilité estimée par l'extraction au DTPA des métaux lourds sur leur concentration
dans les tissus des vers de terre sont relativement rares par rapport aux autres études (Abdul
Rida and Bouché, 1994; Kennette et al., 2002; Peijnenburg, 2002). Van Hook (1974) a
indiqué que les vers de terre peuvent servir comme indicateurs biologiques utiles pour évaluer
les contaminations des sols en raison de leur contact intime avec ce milieu. La biodisponibilité
des polluants métalliques pour les vers de terre peut être évaluée à la fois par la toxicité
relative, et aussi par la détermination de la bio-accumulation quantifiée par le facteur de
bioconcentration (BCF) (Kenette et al., 2002).
Nos résultats montrent que les teneurs totales en métaux lourds dans les échantillons
du sol, ainsi que leurs fractions extraites par le DTPA ont des relations positives significatives
sur les quantités d'accumulation (concentrations) de ces éléments métalliques dans les tissus
des deux espèces de vers de terre étudiées (Figure 3-12, Tableau 3-2). Des tendances
similaires ont été observées par dans divers travaux antérieurs (Morgan and Morgan (1993,
1999), Abdul Rida and Bouché (1997), and Kennette et al. (2002) pour les rapports des
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teneurs totales des polluants métalliques dans des sols pollués aux concentrations de ces
éléments métalliques dans les tissus des vers de terre. Les concentrations de cuivre et de
plomb dans nos échantillons des tissus des vers de terre sont du même ordre que celles
rapportées par Kennette et al. (2002). Pourtant, les concentrations du zinc de nos échantillons
des vers de terre dans les sols fortement contaminés, particulièrement V1 et V2, sont
considérablement plus importantes que celles des autres études (Figure 4-2).
D'ailleurs, nos résultats montrent clairement que les fractions des éléments
métalliques extraites par le DTPA présentent les mêmes corrélations avec les concentrations
de ces métaux dans les tissus de vers de terre que leurs teneurs totales dans les échantillons du
sol (Tableau 3-2). Considérant les procédures beaucoup plus simples et rapides, nos résultats
suggèrent que la méthode d'extraction des sols par le DTPA peuvent éventuellement être
utilisée comme une méthode aussi bonne pour prédire et évaluer la bio-concentration des
polluants métalliques dans les tissus de vers de terre que la mesure des teneurs totales qui sont
plus compliquées et coûteuses.
La connaissance et la compréhension de la spéciations chimique et des comportements
des éléments métalliques dans les sols sont nécessaires pour mieux comprendre leurs
dynamiques dans les sols et leurs accumulations dans les tissus des vers de terre car ces
caractères contrôlent fortement leurs mobilités, toxicités et bio-disponibilités. De nombreuses
études ont été consacrées à la caractérisation de la spéciation des métaux lourds des sols par
des approches indirectes telle que les extractions séquentielles chimiques (Pickering, 1981 ;
Schuman, 1985; Gruebel et al., 1988; Gommy, 1997; Leleyter et Probst, 1999). Ces
processus sont particulièrement utiles pour la détermination de la spéciation principale des
éléments métalliques des sols. Nos résultats montrent que les phases des carbonates, des
oxyhydroxydes de fer et de manganèse, de la matière organique et des résidus jouent des rôles
importants dans la fixation des éléments des métaux lourds dans nos échantillons du sol
(Figures 3-5, 6, 7 et 8). Ces données sont en accord avec les résultats de la littérature
(Alloway,1990; Davies, 1990; Kiekens, 1990; Baker, 1990) dans la plupart des cas ,
spécialement pour le plomb.
Différentes études ont été réalisées récemment sur les phases des porteurs des
éléments métalliques et des comportements de ces éléments dans les solutions du sol dans des
sols contaminés de la même région (Sterckeman et al., 2000 ; Denaix et al., 2001). Alors que
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la majorité du plomb et du zinc arnve dans les poussières diffusées par l'origine de la
contamination sous formes de sulfide de plomb et de zinc, et de sulfate et oxy-sulfate de
plomb (Sobanska et al., 1999), la spéciations de ces métaux dans les sols contami nés sont
nettement différentes. Une recherche de TEM-EDX a été conduite par Buatier et al. (2001),
les résultats montrent que le zinc est majoritairement retenu dans des Fe-oxyhydroxydes et
des smectites. Par contre, le plomb est largement sous forme de Pb -Fe - hydroxydes et de
minéraux de type pyromorite. Basés sur une autre approche chimique (Leleyter et Probst,
1999), nos résultats indiquent que les oxydes de fer et les carbonates des sols fixent la plus
grande partie du zinc et du plomb. En fait, les résultats d'études conduites par les auteurs (Ma
et al., 1993 ; Valsami-Jones et al., 1998; Zhang et al., 1997; Zhang and Ryan, 1999) ont
démontré que le pyromorphite ou l' hydroxypyromorphite sont les principaux composants
formés à partir des réactions entre les porteurs solides du plomb comme PbS, PbS04 et PbC03
avec l' hydroxy-apatite à des pH de 3 à 7 au laboratoire. Le Pb-phosphate (pyromorphite et
plumbogummite) est un produit fréquent de l'altération du sol et il est souvent observé
comme le Ca enrichi en phosphates de Pb mais non comme un pur produit final (Cotter-
Howells et al., 1994). Les Pb-phosphates sont considérés comme les Pb(ll)-solides les plus
insolubles dans les horizons de surface du sol (Nriagu, 1974, 1984). La précipitation du plomb
sous forme de pyromorphite est un mécanisme efficace pour diminuer la bio-disponibilité du
plomb dans les sols. Sterckeman et al. (2000) et Denaix et al. (2001) ont montré la présence
de fortes concentrations de polluants métalliques dans les solutions du sol contaminé dans
cette région d'étude, particulièrement en cadmium et en zinc. Cambier et al. (1993) (cité par
Sterckeman et al., 2000) ont rapporté que 50% du plomb dans les solutions du sol est sous
forme organo-métallique dans les horizons de surface. Par ailleurs, en considérant que les sols
de notre site d'étude sont faiblement acides ce qui rend la mobilité du cadmium bien plus
forte que celle des autres polluants métalliques (Alloway, 1990), il est facile de comprendre
que le cadmium et le zinc sont plus disponibles que les autres éléments métalliques et
s'accumulent plus que le plomb et le cuivre.
Les vers de terre sont des consommateurs sélectifs de la matière organique du sol et/ou
de la litière (Edwards and Bohlen, 1996). Les différences des quantités de la bio-
concentration des polluants métalliques entre les différentes espèces de vers de terre reflètent
proportionnellement les différences de leurs sélectivités alimentaires et leurs séparations de
« niche» (Morgan and Morgan, 1992).Les L. rubellus consommateurs de litière ont
généralement des concentrations de cadmium, de plomb, et de zinc moins importantes dans
127
leurs tissus qu 'A. caliginosa (Morgan and Morgan, 1992, 1993, 1999), une esp èce endogée
qui consomme en plus grande quantité les fractions fines organo-minérales, qui ont souvent
les concentrations en métaux les plus fortes parmi les fractions granulométriques du sol
comme nous avons montré par les Figures 3-9 et 10, dans les sols contaminés par des
polluants métalliques. Des tendances similaires ont été observées entre les différentes espèces
de vers de terre (endogées et épigées) dans des sols non-contaminés par Beyer et al. (1987).
Plusieurs facteurs se combinent pour déterminer les quantités accumulées par les vers
de terre . Le premier de ces facteurs est l'affinité des éléments métalliques pour certains
composants des sols. La distribution des éléments métalliques entre les phases des sols est
importante car l'absorption biochimique des vers de terre se fait par la pour les éléments
solubles, et aussi la paroi de l'intestin (Weltje, 1998). Le cadmium du sol a tendance à être
plus mobile pour les plantes que les autres éléments métalliques, y compris le plomb et le
cuivre (Alloway, 1990). Morera et al. (2001) ont observé pour divers sols que l'affinité
relative des éléments métalliques est constante, avec les seuils de mobilité constant des
cations suivants ( Basta and Tabatabai (1992): Cu (pK =7.7) =Pb (pK =7.7) » Zn (pK =
9.0) > Cd (pK = 10.1). Ces données correspondent pratiquement aux valeurs des BCF que
nous avons obtenues dans la présente étude où Pb<Cu«Zn«Cd.
La solubilité des minéraux des supports des éléments métalliques est aussi importante
pour l'accumulation de ces éléments. Comme noté par Weltje (1998), l'intestin des vers de
terre peut modifier les mobilités des métaux à cause de la neutralisation du pH (Lavelle et al .,
1995) généralement observée, et ainsi diminuer l'assimilation de ces métau x De l'autre côté,
la majorité des éléments métalliques est portée par des pyromorphites, Fe-oxyhydroxydes et
carbonates pour le plomb, et Fe-oxyhydroxydes et Zn-smectite pour le zinc , respectivement,
aux environs des fonderies dans la région d'étude (Buatier et al. 2001). La faible solubilité
des pyromorphites, des Fe-oxyhydroxydes, et la forte capacité d 'échange du zinc quand il est
associé aux smectites peuvent expliquer proportionnément les teneurs beaucoup plus fortes
en zinc qu'en plomb dans les tissus des vers de terre .
La bio-accumulation des métaux par les vers de terre dépend aussi de leurs capacités
d'éliminer les excès des métaux par les vers de terre eux mêmes. Spurgeon and Hopkin
(1999) ont indiqué, pour les éléments métalliques essentiels, comme le cuivre et le zinc, une
assimilation initiale rapide suivie par une action en équilibre après quelques jours
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d'exposition, ce qui montre un contrôle physiologique et aussi une excrétion possible pour ces
éléments métallique. Par contre, pour les éléments xenobiotique, comme le cadmium et le
plomb, l'excrétion est lente voire même absente. Les valeurs comparables des BCF du cuivre
dans les tissus de vers de terre de tous les points d'échantillonnage, légèrement diminu és dans
les sols plus pollués, peuvent être expliquées par ce mécanisme. Pour le zinc, les BCF sont
aussi diminu és dans les sols plus pollués. L'excrétion d'une part du zinc en excès dans les
tissus des vers de terre peut contribuer à réguler les concentrations dans les vers de terre.
Les résultats que nous avons obtenus confirment et étendent les travaux précédents
(Beyer et al., 1987; Morgan and Morgan, 1999), qui indiquaient que les A. caliginosa ont des
valeurs de BCF plus fortes pour le cadmium, le plomb et le zinc que les L. rubellus, mais
leurs BCF sont plus faibles pour le calcium et le manganèse. En ce qui concerne les BCF du
fer et du cuivre, aucune différence significative n'a été notée entre les deux espèces de vers de
terre étudiées. Les valeurs des BCF des métaux séparent ainsi nettemùment ces deux espèces
écologiquement contrastées (Figure 3-12a, b).
4.4 Conclusion
En conclusion, nous devons rappeler que les teneurs totales en métaux lourds de nos
échantillons de sont très corrélées avec leurs fractions extraitées par le DTPA Tandis que les
teneurs en métaux sont corrélées entre elles indiquant la nature multiple de la pollution .. Une
conséquence de cette pollution est]' accumulation du carbone organique et de l'azote total des
sols en raison d'une altération du fonctionnement biologique.
Les concentrations de polluants métalliques de ces sols influent de manière
significative sur leur accumulations dans les tissus des deux espèces de vers de terre . L'
accumulation du zinc, du cadmium et du plomb est plus forte dans les tissus des A. caliginosa
que ceux des L. rubellus . En considérant la biodisponibilités des polluants métalliques et leurs
formes chimiques dans ces sols, les fortes accumulations du zinc et du cadmium dans les vers
de terre s'expliquent par les mobilités de ces éléments et par le fait que le zinc est
principalement absorbé par les carbonates , les smectites et les Fe-oxyhydroxydes, qui
possèdent une forte capacité d'échange. Par contre, le plomb dans ces sols est essentiellement
sous formes de Pb-carbonate, Pb-Fe-oxydroxydes et Pb-pyromorphite, faiblement solubles.
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Par conséquent, l'accumulation du plomb dans les vers de terre est faible. Cependant, il n'y
a pratiquement pas de différence dans l'accumulation du cuivre entre les deux espèces.
Les concentrations de calcium, de fer et de manganèse des tissus des vers de terre sont
plus fortes chez L. rubellus que chez A. caliginosa et les concentrations du fer ne présentent
pratiquement pas de différence entre les deux espèces. Néanmoins, une corrélation négative
entre les concentrations du fer dans les deux espèces de vers de terre et les teneurs totales en
fer des sols a été notée. Nous avons aussi observé que les accumulations du zinc des deux
espèces de vers de terre sont positivement corrélées avec celles du cadmium et du plomb,
mais des influences négatives des concentrations de fer et de manganèse sur les accumulations
du zinc ont aussi été notées.
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CHAPITRES
EFFETS DES POLLUANTS METALLIQUES SUR LES
BIOMASSES MICROBIENNES ET LA MINERALISATION DU
CARBONE ET DE L'AZOTE DES SOLS
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5.1 Introduction
Les métaux lourds sont bien connus être toxiques pour la plupart des organismes
lorsqu'ils sont présentés en concentrations en excès dans l'environnement. lis sont connus
affecter la croissance, la morphologie et le métabolisme des micro-organismes des sols
(Fliessbach et al., 1994; Giller et al., 1998) , à cause de leur effets de dénaturation des
protéines ou bien la destruction de l'intégrité de membrane cellulaire (Leita et al., 1995). Une
fois qu'ils entrent dans les sols, ils peuvent rester pendant longtemps, quelques mille ans par
exemple (Brookes, 1995). Les teneurs totales en métaux lourds sont utilisées largement dans
beaucoup de pays pour évaluer la pollution des sols (Sheppard et al., 1992) . Cependant, elles
ne peuvent pas fournir souvent les informations correctes pour estimer les quantités des
élément métalliques absorbées par les plantes, ni prédire le transfert de ces métaux dans la
chaîne alimentaire (Morel, 1997). En effet, la biodisponibilité des métaux lourds dans les sols
varie fortement en fonction des conditions environnementales, Le. pH, teneurs en matière
organique, la capacité d'échange des cations, la spéciation de ces métaux, et la nature des
argiles, etc. (Filipinski and Grupe, 1990) . Comme conséquence, l'influence de la
biodisponibilité des métaux lourds sur l'activité des micro-organiqmes est différente dans les
divers sols (Giller et al., 1998) .
Cette étude a pour objectif dans un premier temps d'investiguer les influences des
polluants métalliques sur la biomasse microbienne et des paramètres de l'activité microbienne
des sols. Ensuite, des comparaisons entre les différence des teneurs totales et les fractions
extraites par DTPA ont été faites afin de pouvoir trouver une méthode efficace d'estimation
de l'effet des polluants métalliques sur les paramètres microbiens.
Les échantillons de sols ont été prélevés sur huit points, avec trois répétitions pour
chaque point, d'une parcelle de prairie du site d 'étude situé dans le département du Nord, au
Nord de la France. Les échantillons de ces sols ont été pris le long d'un gradient de pollution
métall ique, et ils sont numérotés SI , S2 , S3, S4 , S5 , S6, S7 , et S8 en fonction de leur distance
de l'origine des pollutions métalliques. Les mesures ont été faites sur ces échantillons de sols
afin de déterminer tout d 'abord les caractéristiques physico-chimiques sur tous les
échantillons. Ensuite, leurs teneurs totales en polluants métalliques, ainsi que la
biodisponibilités de ces polluants (estimée par la méthode d'extraction du DTPA des sols)
sont aussi dosées en vue de connaître et comparer leurs différents niveaux de pollution. Afin
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d'étudier les influences des polluants métalliques sur des indices de la biomasse et de
l'activité microbienne de ces sols, des dosages du carbone et de l'azote de la biomasse
microbienne ont été faits, et des mesures de la minéralisation du carbone et de l'azote ont été
conduites. Des paramètres concernant la minéralisation du carbone et de l'azote des sols ont
été mesurés. A partir des résultats obtenus, les liens entre les caractéristiques des sols, leurs
niveaux de pollution métallique et leurs caractéristiques micro-biologiques ont été établis et
discutés.
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5.2 Propriétés physico-chimiques et teneurs en métaux lourds des sols étudiés
5.2.1 Propriétés physico-chimiques des sols
5.2.1.1 Teneurs en argiles et pH (Figure 5-1)
Les résultats d'analyse des principaux paramètres physico-chimiques des échantillons




















Les sols sont faiblement acides avec des pH entre 5,7 et 6,6. Les sols des zones
fortement polluées (51 et 52) sont un peu plus acides avec les pH de 5,7 à 5,8. Alors
que les sols dans les zones faiblement polluées présentent les pH variant de 6 à 6,6,
progressivement. Les pH des sols sont négativement corrélés avec les teneurs en
polluants métalliques sauf celle du cuivre (Tableau 5-1).
Les teneurs en argile du sol ont des valeurs de Il ,2 à 27%. Les sols des zones
fortement polluées sont plus argileux que les sols des zones faiblement polluées. Cette
différence est nettement observée. Parmi de ces échantillons de sols, le 52 contient le
plus de l'argile, avec une valeur de 27% . Par contre, le pourcentage de l'argile de 59
est seulement de Il,2%. Ceci montrent une certaine hétérogénéité des sols. Mais les
teneurs en argiles sont positivement corrélées avec les teneurs en polluants métalliques
sauf celles du cuivre (Tableau 5-1).
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5.2.1.2 Teneurs en carbone organique, en azote total et rapports de C/N (Figure 5-2, 5-3)
Les teneurs en carbone organique varient considérablement en fonction des positions
d'échantillonnage, et elle sont de 2,0 à 7,2%. Une tendance à une augmentation des
teneurs en carbone organique des zones faiblement polluées (i.e. S6, S7, S8 et S9)
vers les zones fortement polluées (i.e. S let S2) a été nettement observée.
Les teneurs en azote total varient aussi considérablement de 0,09 à 0,54%, et une
tendance à l'accumulation de l'azote total dans ces sols a aussi été observée conune
pour les teneurs en carbone organique.
Les rapports de C/N varient aussi fortement, et ils ont des valeurs de 13,5 à 17,4. Les
rapports C/N des sols montrent une tendance à la diminution des zones faiblement
polluées vers les zones fortement polluées, et leurs valeurs diminuent progressivement

































Figure 5-3 Teneurs en azote total des sols
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Figure 5-4. Corrélations entre teneurs en argiles, en carbone organique, en azote total et
C/N des sols
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Les résultats d 'analyse de corrélation montrent que les teneurs en argiles des sols sont
positivement fortement corrélées avec les teneurs en carbone organique et en azote total,
cependant, elles sont négativement corrélées avec les rapports C/N (Figure 5-4).
5.2.1.3 Teneurs en carbone soluble des sols
Les teneurs en carbone soluble de ces sols varient considérablement en fonction des
positions d'échantillonnage, et elle sont de 106,5 à 190 mg/kg, respectivement. Une
tendance à l'augmentation des teneurs en carbone soluble des zones faiblement
polluées (i.e. 56, 57 et 58) vers les zones fortement polluées (i.e. Slet 52) a été
nettement constatée (Figure 5-5) .
L'analyse de corrélation montre que les teneurs en carbone soluble sont positivement
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Figure 5-5. Teneurs en carbone soluble des sols
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Figure 5-6. Corrélation entre carbone organique et carbone soluble des sols.
5.2.1.4 Relations entre teneurs en métaux lourds et certains caractéristiques des sols
(Tableau 5-1)
Concernant les relations entre les paramètres des sols et leurs teneurs en polluants
métalliques, les résultats des analyses de corrélation sont présentés par le Tableau 5-1, et ils
montrent que:
Tableau 5-1. Relations entre teneurs en métaux lourds et certains caractéristiques des
sols
Zn total Zn-DTPA Gd total Gd-DTPA Pb total Pb-DTPA Gu total Gu-DTPA
G org. 0.770 0.826 0.882 0.901 0.810 0.876 0.553 .. 0.607
G suluble 0.626 0.695 0.593 0.589 0.601 0.614 0.425 0.543
N total 0.745 0.807 0.860 0.88 0.789 0.860 0.553 .. 0.599
GIN -0.536 -0.593 -0.576 -0.610 -0.582 .. -0.637 -0.540 .. -0.592 ..
pH -0.572 -0.614 -0.649 -0.683 -0.646 .. -0.680 -0.373 ns -0.481
Argiles 0.553 0.598 0.620 0.654 0.545 .. 0.641 0.347 ns 0.368 ns
Les teneurs en carbone organique, en carbone soluble, en azote total, et en
argiles sont positivement corrélées avec les teneurs en polluants métalliques
des sols.
Les rapports de C/N et les pH sont négativement corrélés avec les teneurs en
polluants métalliques.
Par rapport aux teneurs totales , les fractions extraites par DTPA en métaux
des sols présentent toujours des corrélations plus significatives avec ces
paramètres des sols.
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Par rapport aux teneurs totales, les fractions extraites par DTPA en métaux
des sols présentent toujours des corrélations plus significatives avec ces
paramètres des sols.
Une analyse de régression pas à pas a été effectuée pour les teneurs totales en
zinc , en cadmium, en plomb et en cuivre avec les paramètres suivants :
teneurs en carbone organique, en carbone soluble, en azote total, rapport C/N,
pH et teneurs en argiles des sols. Les résultats montrent que:
C'est le carbone organique qui est principalement corrélé avec les polluants, les
autres variables étant sorties du modèle de corrélation par ce test.
Zn total = -142.4 + 203.4 * Corg .
Cd total = 1.95 + 0.46* Corg.
Pb total = -82.8 + 81.9* Cargo
Cu total = 33.3 + 126.6* Cargo
(r=0.77, p<O.OOOI)
(r=0.88, p<O.OOOI)
(r=0. 81, p<O.0001 )
(r=0.55, p=0.005)
5.3 Influences des polluants métalliques sur les biomasses microbiennes des sols
5.3.1 Carbone et azote de la biomasses microbiennes des sols (Figure 5-7)
Les teneurs en carbone et en azote microbienne des sols sont présentées par la Figure
5-7, les résultats montrent que:
les teneurs en carbone microbien des sols varient entre 197 et 1299 mg/kg, et
elles augmentent progressivement des zones faiblement polluées vers les
zones fortement polluées.
Les teneurs en azote microbien des sols varient entre 65 et 175 mg/kg, et elles




















Figure 5-7. Carbone et azote de la biomasse microbien des sols
5.3.2 Rapports de la biomasse microbienne à la matière organique des sols (Figure 5-8)
Les rapports des teneurs en carbone et en azote de la biomasse microbienne avec les
teneurs en carbone organique et en azote total , et les rapports de C et N de la biomasse
microbienne des sols sont présentées dans la Figure 5-8, les résultats montrent que:
les rapports du carbone de la biomasse microbienne avec les teneurs en
carbone organique des sols varient entre 1,3 et 2%, et il n'y a pratiquement
pas de variation entre les zones fortement polluées et les zones faiblement
polluées.
Les rapports de l'azote de la biomasse microbienne avec les teneurs en azote
total des sols varient entre 2,6 et 10%. Contrairement au ceux du carbone, ces
rapports augmentent nettement des zones fortement polluées vers les zones
faiblement polluées.
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Les rapporte de C et N de la biomasse microbienne varient de 3.2 à 10.3, et
une augmentation de ces valeurs des zones faiblement polluées vers les zones
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Figure 5-8. Rapports de la biomasse microbienne à la matière organique des sols
5.3.3 Relations entre teneurs en métaux lourds et biomasses microbiennes des sols
(Tableau 5-2)
Les corrélations entre ces caractéristiques et les teneurs en métaux lourds des sols sont
présentés dans le Tableau 5-2, et les résultats montrent que :
les teneurs en carbone et en azote microbiens des sols sont significativement
corrélées avec les teneurs en polluants métalliques des sols, avec une seule
exception entre azote de la biomasse et les teneurs en cuivre des sols .
Les rapports du carbone de la biomasse microbienne et carbone organique des
sols ne sont pas corrélés avec les teneurs en polluants métalliques des sols
montrant que la corrélation carbone de la biomasse avec polluants est due aux
liens entre matière organique et polIuants. Par contre, les rapports N
minéralisélN total sont négativement corrélés avec les teneurs en métaux
lourds des sols.
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Les rapports de C et N de la biomasse microbienne montrent des fortes
corrélations positives avec les teneurs en métaux des sols.
Dans la plupart des cas , les teneurs en métaux des fractions extraites par
DTPA sont plus corrélées avec ces paramètres que les teneurs totales en
métaux lourds.
Tableau 5-2. Corrélations entre teneurs en métaux lourds et biomasses microbiennes des
sols
Zn total Zn-DTPA Cd total Cd-DTPA Pb total Pb-DTPA Cu total Cu-DTPA
C bio. 0.728 0.745 0.809 0.831 0.752 0.832 0.507 0.544
C bio.lC org. 0.088 ns 0.043 ns 0.069 ns 0.109 ns 0.076 ns 0.144 ns 0.091 ns 0.018 ns
Nbio. 0.398 ns 0.449 0.518 0.548 0.487 0.558 0.212 ns 0.261 ns
N bio .1N total -0.704 -0.756 -0.741 -0.725 -0.677 .. -0.681 -0.645 .. -0.660 ..
C bio.1N bio. 0.804 0.790 0.799 0.826 0.766 0.817 0.667 .. 0.661
5.4 Effets des polluants métalliques sur la minéralisation du carbone et de l'azote des
sols
5.4.1 Effets des polluants métalliques sur la minéralisation du carbone organique des
sols
Pour étudier les effets des polluants métalliques sur la minéralisation du carbone
organique de ces sols, des incubations ont été conduites pendant 21 jours. Les mesures de la
production de COz, les variations des quantités de carbone soluble et ainsi que les
comparaisons des vitesses de la minéralisation du carbone organique ont été faites.
5.4.1.1 Production de COz par les sols pendant 21 jours d'incubation (Figure 5·9, 5-10)
Les intensités respiratoires des sols ont été mesurées pendant 21 jours afin d 'étudier
l'influence des polluants métalliques sur la minéralisation du carbone organique des sols. Les
résultats des mesures de l'intensité respiratoire (mg C-COz/g Corg.) et de la respiration
spécifique (mg C-COz/mg C biomasse) sont présentés dans les Figures 5-9 et 5-10,
respecti vement.
Au bout de 21 jours d'incubation, les quantités accumulées du carbone varient
nettement en fonction de la contamination des sols. Elles ont des valeurs de 19,3 à 31,6 mg
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C-COz/g Corg. dans les zones fortement polluées (S 1, S2), et ces valeurs augmentent
progressivement, et elles varient entre 45,7 et 55 mg C-COz/g Corg. dans les zones
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Figure 5-9. Intensités respiratoires (mg C-COv'g Corg.) des sols
De même que les quantités accumulées du carbone, les intensités de la respiration
spécifique de ces sols varient aussi en fonction du degré de la contamination des sols. Elles
sont de 0,02 à 0,05 mg C-C02/mg C biomasse dans les zones plus polluées. Ces valeurs
augmentent progressivement vers les zones faiblement polluées, et ayant des valeurs de 0,13 à
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Figure 5-10. Respirations spécifiques (mg C-COz/mg C biomasse) des sols
Les corrélations entre les teneurs en polluants métalliques, l'intensité respiratoire et
l'intensité de la respiration spécifique des sols sont présentées dans le Tableau 5-3. Les
résultats confirment que les teneurs en métaux lourds ont toujours des effets négatifs et
significatifs sur les intensités respiratoires des sols. Les résultats montrent, en même temps,
que les fractions extraites par DTPA, par rapport aux teneurs totales , présentent toujours les
corrélations plus fortes avec les intensités respiratoires des sols.
Tableau 5-3. Corrélations entre teneurs en polluants métalliques et respirations des sols
Zn total Zn-DTPA Cd total Cd-DTPA Pb total Pb-DTPA Cu total Cu-DTPA
Respiration -0.668 .. -0.699 .. -0.689 .. -0.722 -0.647 .. -0.737 -0.396 ns -0.530 ..
Respiration spécifique -0.682 .. -0.721 ... -0.691 .. -0.743 ... -0.692 .. -0.741 ... -0.549 .. -0.600 ..
5.4.1.2 Comparaisons des vitesse de la minéralisation du carbone des sols (Figure 5-11,
5-12)
Pour préciser ces résultats, les courbes du carbone cumulé au cours de l'incubation de
21 jours de ces 8 sols sont illustrées par la Figure 5-11. Ces courbes peuvent être distinguées
en deux phases en fonction de leur forme: la première phase pour les deux premiers jours de
l'incubation où les pentes sont beaucoup plus fortes, signifient que la production du CO2 des
échantillons des sols est abondante pendant cette période. A partir du septième jours jusqu'à
la fin de l'incubation, les courbes montrent la deuxième phase relativement stable qui est
caractérisée par des pentes beaucoup moins fortes que pour la première phase, signifiant que
les intensités respiratoires des échantillons des sols sont relativement faibles et stables
pendant cette période. Cependant, la phase du deuxième jour jusqu'au septième jour
représente une période de la transition.
La comparaison des deux pentes correspondant à ces courbes est présentée dans la
Figure 5-12 . Les premières pentes de ces courbes sont de de2,4 à 8,9 mg C-C02/g
Corg.ljours. Les deuxièmes pentes varient entre 0,6 et 1,6 mg C-C02/ g Corg.ljours,
respectivement. Les sols provenant des zones fortement contaminées ont toujours des pentes
plus faibles que les sols des zones faiblement polluées. Comme conséquence, la
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minéralisation du carbone organique des sols des zones faiblement polluées est toujours plus























Figure 5-11. Courbes du C-C02 accumulé (mg C-CO:z/g C org.) des sols pendant
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Figure 5-12. Comparaisons des pentes des courbes du C-C02 accumulé pendant 21
jours de l'incubation
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Les effets de la contamination par les métaux lourds sur les vitesses de la
minéralisation du carbone organique des sols sont illustrés par la comparaison des pentes des
courbes d'accumulation du C-C02 de 1-2 jours et 7-21 jours d'incubation avec les teneurs
totales en zinc (Figure 5-13) .
Les résultats montrent que les relations entre teneurs en métaux lourds et les pentes
sont très bien décrites par le modèle de puissance. Dans les deux cas illustrés, les vitesses de
la minéralisation du carbone organique des sols sont diminuées significativement en fonction
de l'augmentation des teneurs totales en zinc du sol. Les mêmes types de figures avec les
autres polluants (cadmium, plomb et cuivre) peuvent être obtenus (figures non données), et les
niveaux de signification sont présentés dans le Tableau 5-4. En fait, la diminution de la vitesse
de minéralisation du carbone des sols est l'effet synthétique du mélange des quatre types de
polluants métalliques (zinc, cadmium, plomb et cuivre).
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11 • Y=29.173 * (X"-.288) 2.0
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Figure 5-13. Effets des teneurs en zinc sur les vitesses de la minéralisation du carbone
(mg C-C02/g Corg.ljour) des sols. (a) incubation de 1 à 2 jours, r = - 0.639 ** ; (b)
incubation de 7 à 21 jours, r = - 0.768 ***.
Les comparaisons des effets des teneurs totales et les fractions extraites par DTPA sur
les vitesses de la minéralisation du carbone organique des sols (Tableau 5-4) montrent que les
fractions des métaux extraites par DTPA ont, dans la plupart des cas, des corrélations plus
fortes que les teneurs totales en métaux.
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Tableau 5-4. Corrélations entre les teneurs en polluants métalliques et les vitesses de la
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5.4.1.3 Variations du carbone soluble des sols après l'incubation (Figure 5-14)
Les teneurs en carbone soluble initial, final (après l'incubation), ainsi que leur
différence sont présentées par la Figure 5-14 . Après 21 jours d'incubation, les différences du
carbone soluble des sols sont de l'ordre de 20 à 143 mg/kg. Dans la plupart des cas, les
pourcentages de la diminution du carbone soluble après l'incubation varient entre 38 et 61 %,
mais une exception de 16,1% (S6) a été aussi notée. Les résultats des analyses de corrélation
entre carbone soluble initial , final (après l'incubation), et leurs différences avec les teneurs
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Figure 5-14. Comparaison des variations du carbone soluble après l'incubation
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Tableau 5-5. Corrélations entre les teneurs en polluants métalliques, les paramètres des
sols et les variation du carbone soluble des sols
C solubles initial Différence de C soluble
Zn total 0.626 ** 0.434 *
Cd total 0.593 ** 0.410
Pb total 0.601 ** 0.395 ns
Cu total 0.425 * 0.204 ns
Ca total 0.618 ** 0.345 ns
Fe total 0.707 ** 0.537
Mn total -0,355 ns -0,377 ns
C org, 0,609 ** 0,310 ns
C solu. Initial 1 0.783 ***
C biomasse 0,612 ** 0.281 ns
Respiration -0.538 ** -0.328 ns
Respirat ion Spécifique -0.592 ** -0.317 ns
Pente de 1-2 jours -0.427 -0.250 ns
Pente de 7-21 jours -0.629 ** -0.383 ns
Le carbone soluble initial est corrélé positivement avec les teneurs en métaux lourds,
en calcium et en fer, en carbone organique, en carbone de la biomasse microbienne et en
argile. Cependant, il est négativement corrélé avec les paramètres de la respiration . La
différence du carbone soluble (C soluble initial - C soluble final) est corrélé positivement
avec les teneurs en zinc, en cadmium, en fer et carbone soluble initial du sol. Pourtant, aucune
corrélation significative n'a été observée entre cette différence et les paramètres respiratoires
du sol.
5.4.1.4 Relations entre les teneurs totales en métaux et les paramètres concernant le
carbone des sols (Figure 5-15 a, b)
Une analyse en composantes principales a été effectuée sur l'ensemble des données
des teneurs totales en métaux et aussi l'ensembles des paramètres concernant le carbone de
ces sols afin de montrer les influences des métaux sur ces paramètres, Les résultats sont






Figure 5-15 a. ACP: Cercle des corrélations des teneurs totales en métaux, les
paramètres concernant le carbone des sols et les principaux axes 1 et 2
Les résultats (Figure 5-15 a) montrent que la première composante principale (axe
factoriel N° 1) est corrélé à la fois avec deux types d'indices: il est négativement corrélé avec
les teneurs totales en zinc , en cadmium, en plomb, en cuivre, en fer , et aussi les teneurs en
carbone organique, en carbone de la biomasse microbienne. Cependant, il est positivement
corrélé avec le rapport de C/N, les paramètres de la respiration. La deuxième composante
principale (axe factoriel N° 2) est négat ivement corrélée avec le rapport de C biomasse et C
organiques du sol. Les axes 1 et 2 rendent compte respectivement de 63,4 et 8,4 de l'inertie
(variance) totale du nuage des points. Les résultats de test de permutation montrent que les
caractéristiques entre les sols sont significativement différentes (number of simulation















Figure 5-15 b. Différenciation des sols à partir de leurs teneurs totales en métaux et leurs
paramètres concernant le carbone
A partir de l'analyse sur ensembles des indices indiquées, les sols peuvent être
différenciés nettement en deux groupes (Figure 5-15 b) :
Les sols de 51 et 52 sont caractérisés et se différenciés des autres par leurs
fortes contaminations métalliques et aussi leurs teneurs en carbone organique,
soluble et de la biomasse microbienne. Cependant, les intensités respiratoires
de ces sols sont nettement plus faibles que les autres sols.
Les sols de 53, 54, 55, 56, 57 et 58 sont caractérisés par leurs contaminations
métalliques relativement faibles. Comme conséquence, leurs intensités
respiratoires et les vitesses de la minéralisation du carbone organique sont
nettement plus fortes que celles des 51 et 52.
5.4.2 Influences des polluants métalliques sur la minéralisation de l'azote des sols
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Pour étudier les effets des polluants métalliques sur la minéralisation de l'azote de ces
sols, des incubations ont été conduites pendant 21 jours. Les mesures des variations des
teneurs en NH/, et N03' ont été comparées, et les quantités de l'azote minéralisé ont été
calculées à partir de ces résultats. Les résultats sont présentés sous forme de mg N-~+/g N
total pour les teneurs en ammonium, mg N-N03'/g N total pour les teneurs en nitrate et mg N
(~++N03' ) /g N total pour les teneurs en azote minéral et minéralisé, respecti vement. Les
liens entre l'azote minéralisé, l'azote de la biomasse microbienne et les teneurs en métaux ont
été établis afin d'étudier les influences des polluants métalliques sur les quantités de la
minéralisation de l'azote et l'activités microbienne des sols .
5.4.2.1 Teneurs initiale en azote minéral des sols (Figure 5-16)
Les teneurs initiales en NH/ de ces sols varient entre 7,7 et 33,6 mg N-
~+/g N total. Une augmentation forte de ces valeurs des sols fortement
contaminés vers les sols faiblement contaminés a été clairement observée.
Les teneurs initiales en N03' de ces sols varient entre 2,8 et 8,6 mg N-N03'/g
N total. Une légère augmentation de ces valeurs des sols faiblement




























Figure 5-16. Teneurs initiales en azote minéral des sols
Tableau 5-6. Corrélations entre teneurs en métaux, teneurs initiales en NH4+ et en N03'
des sols
Zn total Zn·DTPA Cd total Cd·DTPA
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-0.697 •• -0.655 .. -0.678
0.631 0.678" 0.613
.. -0.626 .. -0.657
.. 0.645 .. 0.631
.. -0.567 .. -0.615 ..
.. 0.307 ns 0.468
Les résultats d'analyse des corrélations montrent que les teneurs en métaux lourds ont
des effets négatifs et significatifs sur les teneurs initiales en ~+ des sols . Tandis que ces
effets des métaux sont positifs et significatifs sur les teneurs initiales en N03' des sols
(Tableau 5-6).
5.4.2.2 Minéralisation de l'azote des sols
Les résultats des mesures de l'arnrnonification (minéralisation nette) et de la
nitrification sont présentés parla figure 5-17, et les corrélation entre eux et les teneurs en
métaux lourds sont présentés par le tableau 5-7.
La nitrification dans les sols varient de 19 à 60 mg N-N03'/g N total. Une
augmentation très forte de la nitrification des sols fortement contaminés vers les sols
faiblement contaminés a été observée. L'analyse des corrélations montre que la nitrification
dans ces sols est affectée négativement et significativement par les teneurs en métaux lourds
des sols. De plus, les fractions extraites par le DTPA des métaux lourds sont toujours plus












81 82 83 84 85 86 87 88
Figure 5·17. Nitrification des sols












** -0.659 ** -0.669 **
Cu total Cu-DTPA
-0.383 ns -0.495 '
5.4.2.3 Minéralisation nette de l'azote et son rapport à l'azote microbien (Figure 5-19, 5-
20)
Les résultats de la minéralisation nette de l'azote des sols (mg N minéralisé/g N total)
et son rapport à l'azote microbien (mg N minéralisé/mg N de la biomasse microbienne) sont
présentés dans les Figures 5-18 et 5-19, respecti vement.
La minéralisation nette de l'azote des sols est de 15,1 à 46 mg N/g N total. Ces valeurs
augmentent des sols des zones fortement contaminées vers les zones faiblement contaminées.
En ce qui concerne le rapport de la minéralisation à l'azote microbien, la même tendance a été
observée avec les valeurs de 0,09 à 0,62 mg N minéralisé/mg N de la biomasse microbienne.
Une analyse de corrélation a été effectuée afin de montrer leurs relations, et une corrélation
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Figure 5-19. Rapport de la minéralisation à l'azote microbien
Les résultats d'analyse de corrélation entre les teneurs en polluants métalliques, la
minéralisation nette, et le rapport de la minéralisation à l'azote microbien des sols sont
présentés dans le Tableau 5-9. Les résultats montrent que les teneurs en zinc, en cadmium et
en plomb sont à la fois corrélées négativement et significativement avec la minéralisation
nette et aussi son rapport à l'azote microbien des sols. Cependant, les teneurs en cuivre des
sols ne montrent pas d 'effets significatifs sur les deux indices. Dans la plupart des cas, les
fractions extraites par DTPA des polluants métalliques sont plus corrélées avec les deux
indices.
Tableau 5-8. Corrélations entre teneurs en métaux lourds et minéralisation de l'azote
des sols
Min. nette N
Min. nette NIN bio .
Zn total Zn-DTPA Cd total Cd-DTPA Pb total Pb-DTPA Cu total
-0.495 • -0.523 .. -0.579 .. -0.533 .. -0.558 .. -0.553 .. -0.228




5.4.2.4 Relations entre les teneurs totales en métaux et les paramètres concernant l'azote
des sols (Figure 5-20 a, b)
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Les résultats de l'ACP (Figure 5-20 a) montrent que la première composante
principale (axe N° 1 factoriel) est corrélé à la fois avec deux types d'indices: il est
négativement corrélé avec les indices de l'azote: N minéralisé, et le rapport CIN, N minJN
bio. et N bio.1Ntotal. Cependant, in est positivement corrélé avec les teneurs en métaux du sol
et les teneurs totales en N et N de la biomasse du sol. La deuxième composante principale
(axe N° 2 factoriel) est négativement corrélée avec les teneurs du N de la biomasse
microbienne et positivement corrélé avec les rapports N minéralisélN biomasse. Les axes 1 et
2 rendent compte respectivement de 61,9 et 11,9 de l'inertie (variance) totale du nuage des
points. Les résultats de test de permutation montrent que les caractéristiques entre des sols
sont significativement différentes (number of simulation X<Obs: 10000 (frequency:
1.000000) number of simulation X>=Obs: 0 (frequency: 0.000000)).
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Figure 5-20 a. ACP: Cercle des corrélations des teneurs totales en métaux, les




















Figure 5-20 b. ACP : différenciations des sols à partir de leurs teneurs totales en métaux
et les paramètres concernant l'azote
A partir de l'analyse sur l'ensembles des indices indiquées, les sols peuvent être
différenciés nettement en deux groups différents (Figure 5-20 b) :
Les sols de SI et S2 sont caractérisés et se distinguent des autres par leurs
fortes contaminations métalliques et aussi leurs teneurs en azote total et de la
biomasse microbienne. Cependant, les minéralisations de l'azote de ces sols
sont nettement plus faibles que les autres.
Les sols de S3, S4, S5, S6, S7 et S8 sont caractérisés par leurs contaminations
métalliques relativement faibles. Comme conséquence, les minéralisation de
l'azote et les rapports C IN et de l'azote de la nette minéralisation/azote de la
biomasse microbienne sont nettement plus fortes que celles des SI et S2.
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5.5 Discussion
5.5.1 Biodisoponibilité des métaux lourds sur l'activité microbienne du sol
L'effet de la biodisponibilité des métaux lourds sur l'activité et biomasse microbienne
du sol ne peut pas être mesuré directement, mais il peut seulement être évalué par la
productivité des micro-organismes ou bien par évaluation de la toxicité d'un métal pour
l'activité de certains micro-organismes (Wolt, 1994). Bien que les teneurs en métaux lourds
du sol soient largement utilisées pour évaluer les niveaux de la contamination du sol, la
toxicité des métaux est beaucoup plus fortement liée à la biodisponibilité de ces métaux dans
les sols. Une vaste gamme de propriétés du sol, comme les teneurs en matière organique, en
argile, en oxydes de fer, les pH et Eh changent fortement les effets des métaux donnés sur
l'activité microbienne du sol (Babich and Stotzky, 1980). De plus, les relations entre les
teneurs en métaux lourds du sol et les paramètres micro-biologiques du sol varient fortement
en fonction à la fois des métaux eux mêmes et aussi les méthodes d'extraction. Leita et al.
(1995) ont indiqué que la fraction soluble de Tl et la fraction extraite par DTPA du Tl et du
Zn sont significativement corrélées avec la teneur en carbone microbien du sol, mais ce n'est
pas le cas pour le plomb. Valsecchi et al. (1995) ont démontré que les fractions extraite par
DTPA de Zn, Cu, Cr, Ni Cd et Pb de 16 sols du sud de Milan (Italie) sont toutes corrélées
positivement et significativement avec les teneurs en matière organique du sol. Tans dis que
les relations négatives ont été observées entre la respiration, respiration spécifique (qCOÛ et
ces fractions des métaux lourds.
Dans la présente d'étude, nous utilisons l'extraction au DTPA, une méthode largement
utilisée pour évaluer la biodisponibilité des métaux du sol (Lebourg et al. 1996). Bien que les
teneurs totales en métaux lourds présentent de fortes corrélations avec les fractions extraites
par DTPA dans nos échantillons du sol, nous avons observé que les fractions extraites par
DTPA reflètent mieux les effets des métaux lourds sur les biomasses microbiennes et ainsi
que leur intensités d'activités par le fait que les corrélations sont plus fortes dans la plupart
des cas. Donc, nous pensons que l'extraction du DTPA peut être considérée comme une
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méthode efficace pour estimer les effets des métaux lourds sur les indices microbiens dans les
sols contaminés par les métaux.
5.5.2 Effets des métaux lourds sur la matière organique et la biomasse microbienne du
sol
Barajas Aceves et al. (1999) ont observé l'accumulation du carbone organique dans les
sols contaminés par le zinc et le plomb. Des observations similaires ont été aussi faites par
Coughtrey et al. (1979) dans un sol forestier contaminé par plomb, cuivre, cadmium et zinc.
Dans ce cas, ils ont démontré que le zinc et le cadmium ont diminué la décomposition de la
litière, tans dis que les effets du cuivre et du plomb étaient moins forts que ceux du zinc et du
cadmium. Des corrélations positives et significatives entre les teneurs totales en métaux
lourds et celles de la matière organique de 16 sols ont été présentées par Valsecchi et al.
(1995). Nos résultats ont aussi montré de fortes corrélations positives entre les teneurs en
carbone organique, en azote total, en argiles et celles des métaux lourds du sol. Les métaux
lourds ont les fortes affinités avec les phases solides des sols, spécialement avec les fractions
fines (Adriano, 1986; McBride, 1989; Alloway, 1995; Baker et Senft, 1995; Davies, 1995;
Kiekens, 1995). La haute capacité de rétention de l'argile et de la matière organique s'ajoute à
l'effet biologique des polluants métalliques.
La biomasse microbienne du sol conduit les transformations biologiques et
biochimiques des sols (Smith and Paul, 1990; Bedrock et al., 1998; Breland and Eltun, 1999).
Et leurs influences potentielles peuvent être estimées par la mesure de la biomasse (Anderson
and Domsch, 1989 ; Smith and Paul, 1990). En effet, la biomasse microbienne est considérée
comme un indicateur beaucoup plus sensible que la teneur en matière organique des
changements des conditions du sol. Brookes et McGrath (1984) ont montré que les métaux
lourds diminuent les proportions du carbone de la biomasse microbienne dans les teneurs
totales du carbone organique du sol, et les rapports du carbone de la biomasse microbienne
avec le carbone organique ont été proposés comme une mesure utile de la contamination du
sol par les métaux lourds (Brooks, 1995). La biomasse microbienne représente en moyenne 1
à 5 % du carbone organique du sol et 2 à 6% de l'azote total (Webley et Jones, 1971 ;
Anderson et Domsch, 1980 ; Adams et Laughtlin, 1981 ; Jenkinson et Ladd, 1981 ; Theng et
al., 1989 ; Insam, 1990, Lavelle et Spain). Ce compartiment dont la taille peut varier au cours
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du temps est susceptible de libérer des éléments nutritifs utilisables par les plantes,
notamment de l'azote minéral (Mc Gill et al., 1975 ; Ambrozova, 1976; Sparling et al., 1983 ;
Lethbridge et Davidson, 1983 ; Marumoto et al., 1982; Marumoto, 1984). Plus récemment,
Anderson et Domsch (1989) ont indiqué que les rapports du C biomasselC org. sont de l'ordre
de 2.2-2.9% dans les sols agricoles de l'Europe centrale. Unè réduction de ces rapports
comme le résultat de la pollution métallique du sol a été rapportée par d'autres études
(Chander et Brookes, 1991; Fliessbach et Reber, 1992). Nos résultats montrent que les
rapports du carbone de la biomasse microbienne au carbone organique du sol sont
relativement faibles (variant entre 1 et 2 %, figure 5-8) par rapport aux résultats de Anderson
et Domsch (1989). Ces proportions relativement faibles peuvent éventuellement être
attribuées aux effets de la contamination métallique de nos échantillons du sol, et aussi liées à
la condensation et l'humification de la matière organique résistante aux activités des micro-
organismes du sol (Tate, 1987). Les rapports du carbone et de l'azote de la biomasse varient
fortement en fonction de la contamination du sol (figure 5-8, tableau 5-3). Ces rapports ont
une valeur environ de 3,5 dans les sols faiblement contaminés, et ils augmentent
progressivement vers environ 10 dans les sols fortement contaminés. D'après des résultats
d'investigations précédentes, les champignons paraissent être plus tolérants à la toxicité des
métaux lourds que les bactéries et les actinomycetes (Jordan and Lechevallier, 1975; Hiroko,
1992). Paul et Clear (1996) ont indiqué que les bactéries ont les rapports C/N basses comme
3,5/1, et les champignons de 10 à 1511. Joergensen et al (1995) suggèrent que les rapports
C/N élevés de la biomasse sont généralement causés par l'augmentation des proportions de
champignons dans la population microbienne du sol. Nos résultats suggèrent fortement aussi
que la structure des biomasses microbiennes du sol varient fortement en fonction du gradient
de la contamination: les sols fortement contaminés sont dominés par champignons tans dis
que les autres sont dominés par les bactéries.
5.5.3 Effets des métaux lourds sur la minéralisation du carbone et de l'azote du sol
La minéralisation du carbone du sol a été utilisée largement comme une méthode pour
estimer la toxicité des polluants métalliques. Cependant, les résultats obtenus précédemment
étaient contradictoires, et les métaux lourds présentaient à la fois des effets de stimulation et
d'inhibition sur la respiration du sol (Walter et Stadelmann, 1979; Lighthart et al., 1983;
Doelman et Haanstra, 1984; Leita et al., 1995). Dans nos travaux, les intensités respiratoires
(mg C-C02/g Corg.) sont corrélées avec des paramètres physico-chimiques du sol. Elles sont
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négativement corrélées avec les teneurs en carbone organique, en carbone soluble (figure 5-16
a)., et en argile de nos sols (non donné). Le carbone organique est la source d'énergie pour
les activités des micro-organismes, qui sont associés généralement avec les fractions les plus
fines du sol (Ladd et al., 1996). TI est donc facile de comprendre que les faibles valeurs des
teneurs en carbone organique ou en argile diminuent la respiration du sol. Les intensités
respiratoires du sol (mg C-CO z g' C org.) sont toujours négativement corrélées avec les
teneurs en métaux lourds de ces sols (Tableau 5-4). Ces résultats sont illustrés par les nettes
diminutions des pentes des courbes d'accumulation du C-COz au fur et à mesure de
l'augmentation de la contamination du sol (Figures 5-12 et 5-13). Brooks (1995) suggère que
les rapport de la production du COz au carbone de la biomasse microbienne, i.e. respiration
spécifique de la biomasse, peuvent être de meilleur indicateurs de la contamination du sol que
les autres mesures telles que l'activité microbienne ou bien la biomasse microbienne. Nos
résultats soutiennent fortement ce point de vue du fait que la respiration spécifique de la
biomasse microbienne soit négativement corrélée avec les teneurs en polluants métalliques du
sol (Tableau 5-3). Néanmoins, les rapports du carbone de la biomasse au carbone organique
sont assez stables dans nos échantillons du sol, et ils varient faiblement entre 1,1 et 1,8%
(Figure 5-8, Tableau 5-2), et aucune corrélation significative n'a été observée entre ce
paramètre et les teneurs en polluants métalliques (Tableau 5-2). Ceci signifie que les
proportions du carbone de la biomasse microbienne par unité du carbone organique n'ont pas
été affectées tandis que leur activités respiratoires sont fortement diminuées par des métaux
lourds dans ces sols. La baisse de la respiration spécifique (qCOz) due à un stress
environnemental en raison de la présence des métaux toxiques peut se rapporter à la fois à la
diminution de l'activité microbienne et aussi au changement de la population microbienne du
sol. Une augmentation de qCOz attribuée à l'augmentation du besoin des maintiens d'énergie
est souvent observée dans les études de l'addition des métaux toxiques aux sols en conditions
de laboratoire (Giller et al., 1998). Par conséquent, la baisse de l'intensité respiratoire et la
respiration spécifique de nos sols devraient probablement se rapporter aux changements de la
structure de population microbienne, c'est à dire l'augmentation de la proportion des
champignons dans l'ensemble de la biomasse microbienne des sols fortement contaminés.
La nitrification (mg N-N03-/g N total) et la minéralisation nette de l'azote (mg N
minéralisé/g N total) sont négativement corrélées avec les teneurs en polluants métalliques
(Figure 5-18, 5-19, 5-20, Tableau 5-7, 5-8). Cela indique clairement les effets d'inhibition de
ces métaux lourds (zinc, cadmium et plomb) sur la minéralisation de l'azote. Les métaux
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lourds exercent, en général, des actions d'inhibition sur les micro-organismes du sol par
plusieurs mécanismes dont le déplacement des ions d'élément essentiel, le blocage des groups
des fonctions essentielles, ou bien la modification des conformations actives des molécules
biologiques (Doelman et al., 1994; Li and Tan, 1994). Comme conséquence, les activités des
micro-organismes du sol peuvent être réduites et orientées vers des réactions de l'assimilation
de l'azote et ré-organisation plutôt que la minéralisation et oxydation de l'azote (Arnlinger
and Boltzmann, 1995; Minnich and McBride, 1986; Rother et al., 1982). Une investigation
pour évaluer l'influence de six métaux lourds (Cd, Cr, Cu, Mn, Pb, Zn) sur la immobilisation,
la minéralisation de l'azote et nitrification a été conduite par Chang et Broadbent (1982). Les
résultats de cette investigation ont montré que l'apport des métaux à faibles concentrations,
telles que Mn ou bien Pb, a stimulé l'immobilisation de l'azote. Pourtant, les métaux lourds à
fortes concentrations (400 mg/kg) ont tous des effets d'inhibition de la transformation de
l'azote du sol. Parmi les métaux utilisés dans l'étude de ces auteurs, la séquence de la capacité
de l'inhibition de la minéralisation de l'azote est dans l'ordre de: Cr>Cd>Cu>Zn>Mn>Pb. Us
concluaient que le tau de la transformation de l'azote peut être affecté par les métaux lourds
du sol lors des applications des boues qui contiennent des polluants métalliques. Hassen et al.
(1998) ont observé, dans un sol argilo-limoneux et amendé par des déchets organiques
contenant du zinc, cuivre et cadmium en fortes concentrations, que les effets d'inhibition de la
minéralisation de l'azote sont de l'ordre de : Cds-Cre-Zn, et les auteurs ont montré que l'effet
global sur la minéralisation de l'azote du sol des métaux lourds est bien variable. Pour les
mêmes raisons que dans le cas de la minéralisation du carbone, la modification de la
population microbienne en fonction du gradient de la contamination peut éventuellement être
impliquée dans la diminution de la minéralisation de l'azote du sol.
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5.6 Conclusion
La tendance générale observée dans le site étudié est une forte diminution des activités
biologiques avec l'augmentation de la pollution, qui se vérifie pour tous les métaux étudiés
ICI.
Hors des conditions expérimentales il n'est pas possible de maîtriser les autres
paramètres que la pollution, tels que la teneur en argile et en matière organique. La relation de
causalité entre pollution et diminution des activités biologiques ne pourrait être établie avec
certitude qu'en conditions expérimentales.
Les résultats des autres auteurs vont généralement dans le même sens et confirme
l'influence des métaux lourds sur l'activité microbienne. De même les essais expérimentaux




Ce travail montre que la connaissance de la distribution des polluants métalliques entre
les diverses fractions organiques et minérales du sol (leur « spéciation ») est indispensable à
la compréhension de leur biodisponibilité et de leur accumulation dans les tissus de vers de
terre et de leur effet sur les activités microbiennes des sols contaminés.
Les quantités de polluants métalliques accumulés dans les tissus de deux espèces de
vers de terre écologiquement différentes présentent des corrélations similaires avec les teneurs
totales de ces métaux lourds dans les sols et leur fractions estimées par l'extraction au DTPA.
Ceci signifie que l'évaluation de la biodisponibilité de ces éléments métalliques (zinc,
cadmium, plomb et cuivre) par la méthode d'extraction de DTPA est efficace pour prédire les
teneurs en polluants métalliques dans les tissus des vers de terre plutôt que les mesures des
teneurs totales en métaux lourds dans les sols contaminés qui impliquent généralement des
manipulations beaucoup plus compliquées et des coûts d'analyses beaucoup plus élevés.
Les résultats montrent une relation nette entre la spéciation des métaux lourds dans les
sols et leur accumulation dans les tissus des vers de terre. Les fractions carbonate, oxydes de
fer et de manganèse et les résidus sont les principales phases où se fixent les éléments
métalliques. Par ailleurs, les fractions fines des sols et les fractions organiques ont des
concentrations beaucoup plus élevées en métaux lourds que les autres fractions séparées par
voie physique. Les différences des teneurs en métaux dans les tissus des deux différentes
espèces de vers de terre montrent que l'endogée Aporrectodea caliginosa qui consomme
essentiellement des fractions fines du sol et de la matière organique accumule beaucoup plus
de polluants métalliques dans ses tissus que l'épigé Lumbricus rubellus qui consomme
principalement de la litière. Cette différence s'explique sans doute par des teneurs différentes
de ces fractions en polluants métalliques, et de possibles différences physiologiques.
La tendance générale observée dans le site étudié est une forte diminution de l'activité
respiratoire du sol avec l'augmentation de la pollution, qui se vérifie pour tous les métaux
étudiés ici. Les fractions extraites par DTPA des métaux lourds et les teneurs totales de ces
métaux dans les sols ont des corrélations similaires avec les autres paramètres physico-
chimiques, et les caractéristiques micro-biologiques du sol. Les teneurs du carbone organique,
de l'azote total, du carbone et de l'azote de la biomasse microbienne sont significativement et
positivement corrélées avec les teneurs des polluants métalliques du sol, alors que l'intensité
respiratoire (mg C-COz g-l C org.), les taux de l'intensité respiratoire (mg C-COz g-l C org.
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Jour -1), la respiration spécifique (mg C-COz mg" C biomasse), aussi bien que la nette
minéralisation de l'azote (mg N minéralisé s' N total) et la nette minéralisation spécifique
(mg N minéralisé mg" biomasse N) soient tous négativement corrélées avec les teneurs en
métaux du sol. Les variations des rapports C/N de la biomasse microbienne suggèrent
probablement des changements de la population microbienne en fonction du gradient de la
contamination. Les rapports C/N de la biomasse microbienne plus élevés dans les sols
fortement contaminés reflètent probablement des proportions plus fortes de champignons que
de bactéries. Les résultats des autres auteurs vont généralement dans le même sens et
confirment l'influence des métaux lourds sur l'activité microbienne. De même les essais
expérimentaux que nous avons pu faire avec d'autres sols.
A l'issus de ce travail, différentes perspectives scientifiques se font jour:
La spéciation des métaux lourds joue un rôle important dans l'accumulation de ces
éléments dans les tissus de vers de terre. Sa prise en compte pourra certainement
fournir des informations utiles pour prédire leur accumulations dans les tissus s vers de
terre et des autres organismes du sol.
Les vers de terre répondent différemment à la spéciation et à la biodisponibilité des
métaux lourds selon leur catégories écologiques. TI convient cependant de vérifier ces
observations en considérant un plus grand nombre d'espèces et en faisant des
cinétiques d'accumulation sur des périodes de plusieurs mois.
La teneur en argile et en matière organique sont des déterminants importants de l'effet
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The concentrations of heavy metals (Zn, Cd, Pb and Cu) in earthworm tissues have
been compared with the total and bio-available contents of these metals in contaminated soils.
Samples were taken from a pasture polluted by disposal of wastes of metallurgie industry
occurred 60 years ago. Three individuals of Aporrectodea caliginosa and Lumbricus rubellus
and soil samples (0-10 cm) were collected at 6 points displayed along a gradient of increasing
pollution. Total metal contents of the earthworms and of the soil, and metals extracted by
DTPA from the soil have been measured. Total heavy metal contents of the soils ranged from
165.7 to 1231.7 mg Zn kg", 2.7 to 5.2 mg Cd kg-l, 45.8 to 465.5 mg Pb kg" and 30.0 to 107.5
mg Cu kg". Their correlations with metals extracted by DTPA were highly significant. The
contents of the metals in the earthworm tissues were higher in A. caliginosa than in L.
rubellus, with values from 556 to 3381 mg Zn kg-l, 11.6 to 102.9 mg Cd kg-l, 1.9 to 182.8 mg
Pb kg' and 17.9 to 35.9 mg Cu kg-l in A. caliginosa, and from 667.9 to 2645 mg Zn kg", 7.7
to 26.3 mg Cd kg", 0.5 to 37.9 mg Pb kg' and 16 to 37.6 mg Cu kg" in L. rubellus,
respectively. The correlations between the bio-concentration of metals in earthworms with
either the total or DTPA-extractable contents of soil metals are significant with the exceptions
of Cd for L. rubellus and of Cu for A. caliginosa. This suggests that the fractions extracted by
DTPA could be used as a predictor of bio-concentrations of the heavy metals in earthworms.
Bio-concentration factors (BCF) of these four metals are Cdc-Zrc-Cœ-Pb, with mean values
of: Cd (6.18-17.02), Zn (1.95-7.91), Cu (0.27-0.89) and Pb (0.08-0.38) in A. caliginosa; Cd
(3.64-6.34), Zn (1.5-6.35), Cu (0.29-0.87) and Pb (0.04-0.13) in L. rubellus, respectively. The
BCF of Ca, Fe and Mn are Ca>Mn>Fe, with mean values of: Ca (0.46-1.31), Mn (0.041-
0.111), Fe (0.017-0.07) in A. caliginosa and Ca (0.98-2.13), Mn (0.14-0.23), Fe (0.019-0.048)
in L. rubellus, respectively. The results of principal component analysis showed that the
different earthworm species have their owns characteristics of bio-accumulation of the metals
and that is related to their ecological category in contaminated soils.
Keywords: heavy metal, earthworm, contaminated soils, total content, DTPA-extraction,
bioavailability, bio-concentration factor (BCF).
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1. Introduction
Soil fauna is closely linked to micro-organisms, plants and soils for diet and activities
(Steen, 1983). As an important part of macro-fauna of the soils, earthworm's activities
involve organic matter decomposition, partial regulation of microbial activities, nutrient
cycling and soil structures in many ways, and are one of the keys for understanding the soils
ecosystems (Lavelle, 1997; Lavelle et al., 2001). In fact, earthworms constitute a major
component in soil functioning, and they play an important role in chemical element cycling
(Lee, 1985; Ferrière, 1986). They use significant amount of soil organic matter for feeding,
produce huge amounts of biogenic structures, and determine the activities of micro-organisms
and other smaller invertebrates inc1uded in their 'functional domains' defined as the sum of
biogenic structures that they have created in soil and the organisms that inhabit them (Lavelle,
1997; Beare and Lavelle, 1998).
Heavy-metal contaminations can change qualitatively and quantitatively the functions of
soil ecosystem by disturbing the activities of soil fauna (Cortet et al., 1999) and can lead to
contamination of the terrestrial food chain inc1uding by the transfer of heavy metals to the
predators of the soil fauna (Abdul Rida, 1992; Abdul Rida and Bouché, 1994). The levels of
heavy metals of soils, based on the determination of the total metal contents of the soils, are
widely used in many countries as a criterion for soil pollution (Sheppard et al., 1992).
However, it does not give valuable information on the ability of the elements to be absorbed
by plants, nor does it predict the transfer of toxic elements in the food chain (Morel, 1997). A
range of empirically derived extraction procedures has been developed over the years to
simulate the availability of essential elements, and sorne toxic elements, such as Cd, Pb, Cr,
Ni to plants. Among them, the diethylenetriaminepentaacetic acid (DTPA) test is a widely
used soil testing method for multi-element extraction of micronutrients (Sims, 2000) that has
been used for assessing the bioavailability of non essential trace metals (Lebourg et al., 1996).
The influence of heavy metals in soils on earthworms and their bioaccumulation has been
the subject of a lot of studies since a long time (i.e. Ma, 1982; Bouché,1984; Hagvar, 1990;
Morgan and Morgan, 1993; Pizl and Josens, 1995; Khalil et al., 1996; Morgan and Morgan,
1999; Kennette et al., 2002). However, relatively few results concemed the bioavailability of
heavy metals to earthworms (Abdul Rida and Bouché, 1994; Kennette et al., 2002;
Peijnenburg, 2002). Van Hook (1974) c1aimed that earthworms could serve as useful
biological indicators of contamination because of the fairly consistent relationships between
the concentrations of certain contaminants in earthworms and soils. Metal bioavailability to
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earthworms can be evaluated both in terms of relative toxicity and through bioaccumulation
determinations, yielding bioconcentration factors (BCF) (Kenette et al., 2002). The aim of this
paper is firstly to study the relationships between contents of sorne heavy metal (Zn, Cd, Pb
and Cu) in earthworms with the total and bio-available contents of soils; and secondly to
compare the characteristics of bioaccumulation of the heavy metals in two ecologically
different species of earthworms.
2. Material and Methods
2.1. Site description
The studied site is located in Nord-Pas-de-Calais, northem France. In this area, there are
two of the most important Pb and Zn smelters in Europe (Sterckeman et al., 2000; Buatier et
al., 2001). The soils are contaminated by wastes and dust emissions from the metallurgie
industry since the middle of the 19th century. The emission of dust in the atmosphere leads to
diffuse pollution of the soils surrounding the factories. This type of pollution decreased after
1975 due to change in extraction process in the Zn smelter and to the use of filtration system
in the Pb smelter (Denaix et al., 2001). Although the environmental impact of the smelters is
relatively limited today, the fields surrounding the factories are highly contaminated. Very
high metal pollution results from the deposit of waste at the vicinity of the industrial sites or
by the use of this waste as materials of country road construction in the rural areas (Thiry and
van Oort, 1999).
Different studies have been performed in this contaminated area on the metal bearing
phases (Sobanska et al., 1999; Buatier et al., 2001) and on the behaviour of metals in the soils
and in the soil solutions (Sterckeman et al., 2000; Denaix et al., 2001). Whereas the major Pb
and Zn bearing solid phase of the dust emissions are Pb and Zn sulfide and Pb sulfate and
oxysulfate (Sobanska et al., 1999), the metal speciation in the contaminated soils is
substantially different. TEM-EDX investigations performed by Buatier et al. (2001) showed
that the major phases retaining Zn were Fe-oxyhydroxides and smectites; Pb was mainly
present as a pyromorphite-like mineraI. Sterckeman et al. (2000) and Denaix et al. (2001)
showed that high amounts of metals were present in the soil solutions. Cambier et al. (1993)
(cited by Sterckeman et al. (2000» have shown that the organo-metallic forms represent 50 %
of Pb in solution in the surface horizon.
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The study site is a field currently used as pasture. It is partly contarnined by diffuse
pollution. However, high levels of pollution are related to the presence of an ancient country
road made of waste of the metallurgie industry.
2.2. Sample collection
Soil samples and earthworms were taken from a site polluted by wastes of metallurgie
industry in six points along a gradient of pollution in a field currently used as pasture. They
are numbered from 1 to 6, the point 1 being the closest from the contamination source. The
samples points are about 4 m2 (2 m x 2 m) each. The samplings were carried out in May 2001.
Three soil samples of the surface horizons (0-10 cm) were collected in each points. The main
characteristics of the soil samples are presented in Table 1. The clay content of the soils
varied from 11.8 to 27 %. They were weakly acidic with pH ranging from 5.8 to 6.4. The
total organic carbon, and nitrogen and the C/N varied considerably from 1.86 to 9.39 %, 0.12
to 0.65 % and 13.50 to 16.65, respectively.
Three mature individuals (clitellates) of Aporrectodea caliginosa, and Lumbricus rubellus
were manually collected at each point. These two species are the most abundant in the soil of
the site. They belong to two ecological categories, epigeic for L. rubellus and endogeic for A.
caliginosa (Bouché, 1972). The earthworms were put immediately in Petri dishes with a small
amount of soil (one animal per dish). After the arrivaI to the laboratory they were completely
rinsed with distilled water as soon as possible, then they were put in clean Petri dishes with
one Whatman N°l filter paper and a few drops of distilled water to maintain them moist.
Then, they were put in an oyen at 14°C for a week and the filter paper were changed daily to
allow evacuate completely the gut contents. The earthworms were killed by freezing and then
oyen dried (48 hours at 70°C) to constant weight. The measure of the dry weight was done
with a Mettler AE200 balance after cooling the samples in a desiccator. The mean weights of
the earthworms (Table 2) ranged from 0.108 to 0.171 g for A. caliginosa and from 0.103 to
0.174 for L. rubellus, respectively.
2.3. Analysis
The dry earthworms were crushed at 0.2 mm, then wet mineralised as follow: 0.1 g of
sample was mixed with 4 ml RN03 + 2 ml concentrated HCI during 12 h, heated
progressively in closed Teflon bottle in a micro-wave oyen during 2 h. After cooling at
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ambient temperature, the solution was made up to 50 ml with ultra-pure distilled water. The
metal contents were determined by ICP AES (Jobin-Yvon 238).
The soil samples were air-dried at ambient temperature, and sieved at 2 mm. For the total
metal contents, the samples were crushed at 0.2mm. A wet mineralisation of the sample was
performed by mixing 0.1 g of the crushed soil with 4 ml HN03 during 12 h at ambient
temperature. Then, the mixture was heated progressively in a micro-wave oyen during 3 h in
closed Teflon bottles. After cooling, 2 ml of concentrated HCI were added and the heating
process was repeated for 3 h. After cooling at ambient temperature, the solution was made up
to 50 ml with ultra-pure distilled water. The met al contents were determined by ICP AES
(Jobin-Yvon 238). The DTPA extraction of the metals was made by shaking 5.0 g of soil with
25 ml of a solution of 0.005 M DTPA and 0.01 M CaC}z in a end-over-end shaker for 1h
(Lindsay & Norvell, 1978). Then, the suspension was centrifuged during 30 minutes at 5100
g, and filtrated. The metal concentrations were determined as previously. The total organic
carbon and nitrogen of the samples were measured by dry combustion with a CHN 1108
Carlo Erba chromatograph. The pH was determined in water suspension (1:2.5 (w:v)
soil:solution ratio) by an HANNA 1ll..,8424 pH meter. The particle size was measured by
sieving in water for the fractions> 0.05 mm after elimination of the organic matter by HzOz.
The fractions <0.05 mm were determined with a Sedigraph.
The Bio-concentration factors (BCF) of the metals in the earthworms were calculated by
the following formula: BCF = metal content in earthworm / total metal content in soil
(Neuhauser et al., 1995; Cortet et al., 1999), with the results of measurements of Zn, Cd, Pb,
Cu, Ca, Fe and Mn in the tissues of earthworms and in the soils.
3. Results
3.1. Total and DTPA-extractable metal contents ofthe soils
The mean total heavy metal contents of the soils ranged from 165.7 to 1231.7 mg Zn kg",
2.7 to 5.2 mg Cd kg", 45.8 to 465.5 mg Pb kg" and 30.0 to 107.5 mg Cu kg" (Table 3). These
amounts are of the same magnitude than those of the soil samples studied by Sterckeman et al.
(2000) and Buatier et al. (2001), but lower than those of Denaix et al. (2001) in the same
region. The samples 1-3, that contained more clay and organic matter (Table 1), were more
heavily contaminated than the samples 4-6.
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The fractions extracted by DTPA ranged from 40.8 to 454.5 mg Zn kg-l, 0.4 to 1.6 mg Cd
kg-l, 9.3 to 168.7 mg Pb kg" and 2.4 to 23.2 mg Cu kg", respectively (Table 3). The results
showed highly significant correlations between total metal contents and metals extracted by
DTPA (Table 4).
3.2. Contents ofthe heavy metals in earthworms and their relations with metal contents of
soils
The contents of the heavy metals in the earthworrns were generally higher in A. caliginosa
than in L. rubellus, with values ranging from 556 to 3381 mg Zn kg", 11.6 to 102.9 mg Cd
kg", 1.9 to 182.8 mg Pb kg' and 17.9 to 35.9 mg Cu kg" in A. caliginosa and from 667.9 to
2645 mg Zn kg", 7.7 to 26.3 mg Cd kg", 0.5 to 37.9 mg Pb kg" and 16 to 37.6 mg Cu kg' in
L. rubellus, respectively (Fig. 1).
The results of Mann-Whitney test (Fig. 1) showed that the contents in Cd and Pb are
significantly different between the species in most cases, especially in the most heavily
contaminated soils. The differences of contents of Zn between species were not significant in
aIl cases, with an exception at point 2 (2485 mg Zn kg' for A. caliginosa and 1890 mg Znkg-l
for L. rubellus, respectively), although the Zn contents were higher in A. caliginosa than in L.
rubellus in aIl the samples. Conceming the contents of Cu in the two species of earthworrns,
there were no difference in aIl the samples.
The concentrations of heavy metals in earthworrns showed significant correlations with
either the total and DTPA-extractable contents of soil metals with exceptions for Cd in L.
rubellus and Cu in A. caliginosa (Table 5).
3.3. Bio-concentration factors ofthe earthworms
Bio-concentration factors (BCF) of the four heavy metals were Cdz-Znc-Cuc-Pb. The BCF
of Cu and Pb were less than 1 in aIl cases. The mean values of Cd, Zn, Pb and Cu were in the
range of 6.18 to 17.02, 1.95 to 7.91, 0.27 to 0.89 and 0.08 to 0.38 in A. caliginosa,
respectively. Equivalent values for L. rubellus ranged from 3.64 to 6.34, 1.5 to 6.35, 0.29 to
0.87 and 0.04 to 0.13, respectively. As regards Ca, Fe and Mn, the BCF were Ca>Mn>Fe,
with mean ranges of 0.46 to 1.31, 0.041 to 0.111, 0.017 to 0.07 in A. caliginosa; and of 0.98
to 2.13, 0.14 to 0.23,0.019 to 0.048 in L. rubellus, respectively (Table 6). The results ofT-test
(Table 6) indicated that BCF for Cd and Pb of A. caliginosa were significantly higher than
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those of L. rubellus, while BCF for Ca and Mn were significantly lower than those of L.
rubellus. Meanwhile, there were not significant differences of the BCF of the Zn, Cu and Fe
between the two species of the earthworm, although ail of the values were higher in A.
caliginosa than in L. rubellus.
A Principal Component Analysis was performed with the BCF of the metals (Zn, Cd, Pb,
Cu, Ca, Fe and Mn) for the two species of earthworm to analyse the relationships of these
indices. The results (Fig.2a and 2b) showed that the first principal component was positively
determined by the BCF of Pb and Cd and negatively determined by BCF of Ca, Mn, Fe, Cu
and Zn, respectively, and its relative inertia was 42.68%. The second principal component
was positively determined by the BCF of Mn and Ca and negatively determined by the BCF
of Cd, Pb and Zn, respectively and its relative inertia was 29.26%. The two species of
earthworms were clearly distinguished by their BCF of different metals: A. caliginosa had
much higher BCF of Cd, Pb and Zn than L. rubellus. By contrast, their BCF of Ca and Mn
were considerably lower than those of L. rubellus.
4. Discussion and conclusion
The bio-availability of the heavy metals is related to their forms in the soils. Several
fractions or compartments of the soil act as reservoirs of available metals. A review of the
literature shows that tests based on determination of most available metal pools, while non
perfect, give a better answer for evaluating toxicity of the soils than total metal concentrations
(McLaughlin et al., 2000). The DTPA extraction, that is a widely used soil testing method
(Lebourg et al., 1996; Sims, 2000), provides an operationally defined soil-compartment that is
characterised by its solubility. The DTPA can release the soluble, exchangeable, absorbed and
organically bound metals, and eventually sorne parts of the metals fixed by oxides (Lindsay
and Norvell, 1969). In sorne cases, the relationship between total and DTPA-extractable metal
contents of the soils are poor (McLaughlin et al., 2000). In our study, the good relationship
indicate that the available metals should come from the same mineralogical sources and that
pedological processes occurring in the soil sampling points should be similar.
The results showed obviously that the total metal contents and the DTPA-extractable
fractions of soils had a positive and significant influence on the concentrations of metals in
the earthworms. Similar trends for the ratios of the total metal contents in soils to earthworm
contents have been observed by Morgan and Morgan (1993, 1999), Abdul Rida and Bouché
(1997), and Kennette et al. (2002). The concentrations of Cu and Pb in the earthworm tissues
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were of the same order than those reported from the literature for other contaminated soils by
Kennette et al. (2002). However, Zn concentrations of earthworms in the most polluted points
of our study are substantially higher than in other studies (Fig. 1). The fractions of metals
extracted by DTPA presented similar correlations with the concentrations of the metals in
earthworm tissues than those of the total metal content in soils. Considering the more simple
procedure of analysis, this suggests that the DTPA extraction method can be used as a
predictor of bio-concentrations of the heavy metals in earthworms rather than total content
that involves a much more expensive analysis.
Earthworm are weIl known to be selective consumers (Edwards and Bohlen, 1996). The
differences between species in metal bio-concentration partly reflect the differences in their
food selectivity and niche separation (Morgan and Morgan, 1992). As a litter dweIling
species, L. rubellus has generaIly Iower concentrations of Cd, Pb and Zn than A. caliginosa
(Morgan and Morgan, 1992, 1993, 1999), which are endogeic earthworms, feeding on a soil
more or Iess contaminated with metal-bearing mineraI phases. Similar differences have aiso
been demonstrated between endogeic and epigeic earthworms from uncontaminated soils
(Beyer et al., 1987).
It is important to be able to identify the forms of metais in the soil, in order to better
understand the dynamics of metais in agricultural and natural ecosystems (AIloway, 1990).
Different factors interact to determine the levels of poIlutants accumulated by earthworms.
The affinity of metals for soil constituents is the primary element to take into account. The
distribution of metals among the soil phases have a great importance for the bioaccumulation
by earthworms as the main pathways for chemical absorption are the skin, for soluble
elements, gut transit and digestion (Weltje, 1998). Cadmium tends to be more mobile in soils
and therefore more available to plants than many other heavy metals, including Pb and Cu
(AIloway, 1990). Morera et al. (2001) showed for various soils that the relative affinity of
metals is consistent with the value of the first hydrolysis constant of the cations proposed by
Basta and Tabatabai (1992): Cu (pK =7.7) =Pb (pK =7.7) » Zn (pK =9.0) > Cd (pK =
10.1). These data are also fairly consistent with the BCF values obtained here that where: Pb
> Cu » Zn » Cd.
The solubility of metal-bearing minerals is also of great importance. As noticed by Weltje
(1998), the earthworm gut could modify the mobility of metals due to pH change and favour
their assimilation. LaveIle et al. (1995) had observed that earthworm gut had neutralization
effects on the digestive contents. The major metal-bearing phases in the soils surrounding Pb-
and Zn-srnelters are the pyromorphite for Pb, Fe-oxyhydroxydes and smectites for Zn (Buatier
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et al. 2001). The very low solubility of pyromorphite and the high levels of exchangeable Zn
in Zn-smectites could explain the higher bioaccumulation of Zn over Pb in the earthworms.
An other point of concem about the bioaccumulation of metals in earthworms is their
ability to eliminate the excess of metals. Spurgeon and Hopkin (1999) showed that for
essential metals, such as copper and zinc, a fast initial uptake was followed by equilibrium
after a few days of exposure, highlighting a physiological control and a possible excretion of
these elements. For the xenobiotic metals, such as cadmium and lead, the excretion was slow
or absent. The same bio-concentrations of Cu in earthworms for aIl the sampling points,
leading to the decrease of the BCF for polluted soils, could he attributed to this mechanism.
For Zn, even if the concentrations were high, the BCF were also lower in the most
contaminated soils. The excretion of a part of Zn in excess could contribute to regulate the
metal concentrations in earthwonns.
Our results confirmed and extended previous results (Beyer et al., 1987; Morgan and
Morgan, 1999) that A. caliginosa has higher BCF of Cd, Pb and Zn and lower BCF of Ca and
Mn than L. rubellus, while there are no difference of BCF of Cu and Fe between the two
species. The BCF of the metals are useful indices to distinguish the different ecologie species
of the earthworms.
Our study demonstrated firstly the highly significant correlations between the total
contents of Zn, Cd, Pb and Cu and their fractions extracted by DTPA in the metal
contaminated soils under study. Subsequently, the results showed similar correlations between
total and DTPA-extractable contents of the heavy metals in soils and the bio-concentrations of
these metals in earthworms. This suggests that the DTPA extraction method can be used
probably as a predictor of bio-concentrations of the heavy metals in earthworms rather than
total content that involves a much more expensive analysis. Finally, A. caliginosa and L.
rubellus presented different characteristics of bio-accumulation of the metals, showing that
soil feeding endogecis that ingest large amounts of soil are much more affected by metallic
pollution than epigecis that ingest large amounts of leaf litter.
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Total metal contents and their fractions extracted by DTPA (mg kg", mean ± standard
deviation, n=3)
samples Zn-total Zn-D1'PA Cd-total Cd-DTPA Pb-total Pb-DTPA Cu-total Cu-DTPA
1 1231.7 ± 280.2 454.5 ± 93.0 4.5 ± 0.5 1.4 ± 0.3 465.5 ± 127.3 149.5 ± 31.0 107.5 ± 23.6 23.2 ± 8.0
2 1198.3 ± 629.6 400.0 ± 101.7 5.2 ± 0.8 1.6 ± 0.3 453.3 ± 177.7 168.7 ± 52.2 88.8 ± 26.8 15.4 ± 8.9
3 1030.0 ± 69.3 396.0 ± 14.3 5.0±0 1.9 ± 0 335.3 ± 40.8 135.3±2.8 74.5 ± 19.9 10.9 ± 0.5
4 270.7 ± 39.2 93.3 ± 6.7 3.2 ± 0.3 0.6 ±O 134.5 ± 110.4 25.8 ± 2.1 38.5 ±4.1 3.9±0.1
5 175.7 ± 7.4 54.5 ± 0.5 3.0±0 0.4 ± 0 52.2 ± 5.4 10.8 ± 0.4 30.0 ± 3.1 2.7 ±O.I
6 165.7 ±41.7 40.8 ± 1.9 2.7 ± 0.3 0.4± 0 45.8 ± 1.9 9.3 ± 0.4 36.2 + 15.0 2.4 ± 0.4
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Table 4







Correlations between bio-concentration of earthworms and metals contents in soils
A. caliginosa L. rubellus
r p r p
Zn-total 0,741 0,0004 0,586 0,01
Zn-DTPA 0,758 0,0003 0,621 0,006
Cd-total 0,492 0,04 0,355 0,15
Cd-DTPA 0,477 0,05 0,346 0,16
Pb-total 0,473 0,05 0,615 0,007
Pb-DTPA 0,565 0,01 0,734 0,0005
Cu-total 0,422 0,08 0,435 0,07
Cu-DTPA 0,417 0,09 0,542 0,02
Table 6
Bio-concentration factors of the metals In two species of earthworms(mean ± standard
deviation, n=3) and the results of T-test
species sarnples Zn Cd Pb Cu Ca Fe Mn
1.95 ± 0.25 12.08 ± 7.36 0.13 ± 0.04 0.27 ±0.03 0.83 ± 0.03 0.017 ± 0.008 0.077 ± 0.013
2 2.46 ± 1.22 13.45±7.17 0.31 ± 0.29 0.34 ± 0.10 0.76 ± 0.08 0.019 ± 0.011 0.067 ± 0.029
A.caliginosa 3 1.95 ±0.51 9.51 ± 5.91 0.24 ± 0.22 0.31 ± 0.05 0.46 ±0.09 0.018 ± 0.003 0.041 ± 0.016
4 6.60 ± 0.94 17.02 ± 4.08 0.38 ± 0.32 0.63 ±0.18 1.22 ± 0.21 0.037 ± 0.009 0.111 ± 0.021
5 6.31 ± 3.58 6.18±1.41 0.22 ±0.14 0.89 ± 0.18 1.31 ± 0.11 0.070 ± 0.025 0.092 ± 0.016
6 7.91 ± 2.29 7.75 + 2.72 0.08 ±0.05 0.73 ± 0.36 1.07 ± 0.19 0.045 + 0.001 0.071 + 0.007
1 1.50 ± 0.54 5.11±1.40 0.04 ±0.03 0.29 ±0.04 1.74 ± 0.06 0.019 ± 0.003 0.17±0.01
2 1.82 ± 0.71 3.64 ±0.91 0.06 ±0.02 0.30 ±0.09 1.35 ± 0.24 0.022 ± 0.005 0.20 ±0.03
L.rubellus 3 1.80 ± 0.39 3.68 ±0.99 0.09 ±0.03 0.33 ± 0.09 0.98±0.12 0.024 ± 0.007 0.14 ± 0.01
4 6.15 ± 2.69 6.34 ± 1.22 007 ±0.06 0.49 ±O.II 1.98 ± 0.72 0.034 ± 0.008 0.18 ±0.05
5 5.99 ± 0.64 5.56±0.78 0.13±0.03 0.87 ±0.06 2.13 ±0.09 0.041 ± 0.017 0.23 ±0.07
6 4.85 ± 1.44 4.12 ± 1.43 0.03 ±0.02 0.81 ± 0.30 194±0.16 0.048 ± 0.005 0.20 ±0.03
T-test t 1.747 4.726 3.331 0.491 -11.809 0.881 -11008
P 0.0988 0.0002 0.004 0.63 <0.0001 0.391 <0.0001
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Figure Captions
Fig. 1. Concentration of heavy metals (mg kg") in two species of earthworms
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Eight soil samples, according to a gradient of metal contamination, were taken from a
heavy metals contaminated pasture that was polluted by the disposal of wastes of metallurgie
industry occurred 90 years ago. The concentrations of heavy metal (Zn, Cd, Pb and Cu) were
estimated by total contents and DTPA-extractions. The total contents of the heavy metals
ranged from 108 to 1231 mg Zn kg', 2.5 to 5.2 mg Cd kg", 31 to 466 mg Pb kg" and 33.5 to
107.5 mg Cu kg-l, respectively. The DTPA extractable fractions were highly correlated with
the total contents of metals in the soils. Therefore, total metal contents and DTPA extractable
fractions presented both similar correlations with the physico-chemical and biological
characteristics of soils. Organic C, total N, microbial biomass C and N, ranged from 19.7 to
72.3 g C kg", 0.9 to 5.4 g N kg-l, 197 to 1230 mg C kg' and 62 to 122 mg N kg",
respectively. They were positively correlated with the metal content of the soils, while the
ratio of Biomass C/organic C, that varied from 1.28 to 1.82%, was unaffected by the
contamination by heavy metal. The ratios of Biomass C/Biomass N, that ranged from 3.2 to
10.3%, were highly positively correlated to the metal contents of soiIs. This indicated
variations of the microbial community of soils. On the other hand, microbial activities such as
respiratory intensity, specifie respiration, the respiration rate, net N mineralization and the
intensity of net N mineralization of biomass N, varied from 19.3 to 54.7 mg C-C02 g' C org.,
0.02 to 0.24 mg C-C02 mg" C biomass, 2.4 to 8.9 mg C-C02 s' C org.day', 15 to 46 mg N
mineralised mg" total N, 0.13 to 0.88 mg N mineralised mg" N biomass, were aIl negatively
correlated with the heavy metal contents of the soils
Key words: heavy metal, total content, DTPA-extraction, soil, microbial characteristics,
microbial biomass, C and N mineralization.
206
1. Introduction
Heavy metals are weIl known to be toxie to most organisms when present in excessive
concentration in the environment. They are known to affect the growth, morphology and
metabolism of micro-organisms in soils (see, for example, Fliessbach et al., 1994; Giller et al.,
1998) as they cause protein denaturation or the destruction of the integrity of cell membranes
(Leita et al., 1995).
Besides the metals of lithogenie origins, sources resulting from different human activities
(mining, metallurgy, combustion of fossil energy sources, solid waste or sewage sludge
disposal, animal effluents and fertilizers input for agriculture ...) are deposited on soils. Once
incorporated to the soils, they remain for very long periods of time, up to of several thousand
of years (Brookes, 1995). The total concentration of heavy metals in soils is widely used to
assess soil pollution (Sheppard et al., 1992). However, it does not give valuable information
on the ability of the elements to be absorbed by plants, nor does it predict the transfer of toxie
elements in the food chain (Morel, 1997). In fact, the bioavailability of heavy metals in soils
depends on many factors such as pH, organic matter content, cation exchange capacity, and
the speciation of the metals. In addition, the different mineralogical composition between the
sources affect the mobility (Filipinski and Grupe, 1990), and consequently the availability of
heavy metals to soit micro-organisms (Giller et al., 1998). A range of empirically derived
extraction procedures has been developed over the years to simulate the availability of
essential elements and sorne toxic elements, such as Cd, Pb, Cr or Ni to plants. However,
there are relatively few reports on their ability to predict the effect of heavy metal contents on
activities of soil miero-organisms in natural environment or agricultural soils (Leita et
al.,1995; Valsecchi et al., 1995; Insam et al.,1996; Chander et al., 2001; Rost et al., 2001).
The objectives of this study were firstly to investigate the influences of heavy metals (Zn,
Cd, Pb and Cu) on sorne microbial characteristics of soils taken from a contaminated site in
north of France. We also compared the ability of total metal contents vs. DTPA
(diethylenetriaminepentaacetic acid) extracts to predict changes in microbial activities in soils.
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2. Material and Methods
2.1. Soil sampling and basic analytical methods
Soil sampI es were taken from a polluted site located in Nord-Pas-de-Calais, northem
France. Sorne details on the site and sources of contaminant are given in (Dai et al.,
submitted). Eight sample points, numbered from 1 to 8, were selected along a gradient of
increasing pollution at the site currently used as pasture, the point 1 being the closest from the
contamination source, wastes from metallurgie industry deposited during World War 1 to
improve soil strength on an access way to a bunker. The sampI es points are about 4 mZ (2 m x
2 m) each. Three replicated soil samples, 1 kg each, were taken from the surface horizon (0-
10 cm) at each point in May 2001.
Part of the soil samples was air-dried at ambient temperature, crushed and sieved at 2 mm
to analyse pH, texture and extract metals with DTPA. A sub sample was ground to 0.2 mm for
C, N and total metal content determinations. The remaining soils were kept moist in the dark
at 4°C to assess C and N mineralization and microbial biomass.
Total organic carbon and nitrogen of the samples were measured by dry combustion with
a CHN 1108 Carlo Erba chromatograph. pH was determined in water suspension (1:2.5 (w:v)
soil:solution ratio) by an HANNA HL8424 pH meter. Particle size distribution was measured
after elimination of organic matter by HzOz by sieving in water for the fractions> 0.05 mm.
The fractions <0.05 mm were determined with a Sedigraph.
Dissolved organic carbon (DOC) was quantified by measuring chemical oxygen demand
(COD): ten grams of soil sample were shaken with 30 ml of ultra-pure distilled water during 2
hours, then filtered with Whatman GFID after centrifugation during 15 minutes at 5100 g.
Two millilitres of filtrate were mixed with 2 ml of COD reagent and then incubated during 2
hours at 180°C. The measurement was carried out by a spectro-colorimeter DR/700 (method
Hach™, anonyme, 1994).
2.2. Soil metal extractions
Total metal content, was assessed by a wet mineralisation technique. 0.1 g of the ground
soil was mixed with 4 ml HN03 during 12 hours at ambient temperature. The mixture was
then heated progressively in a micro-wave oyen during 3 hours in closed Teflon bottles. After
cooling, 2 ml of concentrated HCI were added and the heating process was repeated for 3
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hours. After cooling at ambient temperature, the solution was adjusted to 50 ml with ultra-
pure distilled water. Metal concentrations were determined by ICP AES (Jobin-Yvon 238).
DTPA extraction of the metals was made by shaking 5 g of soil sample with 25 ml of a
solution of 0.005 M DTPA and 0.01 M CaC}z in a end-over-end shaker for 1hour (Lindsay
and Norvell, 1978). The suspension was then centrifuged during 30 minutes at 5700 g.
2.3. Microbiological activity
The mineralization of soil organic carbon of the soils was measured by the method of the
dynamic closed chamber (Bekku et al., 1997). FiftY grams (dry weight equivalent) of moist
soil were moistened with ultra-pure distilled water to 80% of their water-holding capacities,
and put in closed jar. Incubations were made in an oyen at 30°C during 21 days. The
measurement of COz released in the jars was carried out at 1, 2, 4, 7, 14 and 21 days,
respectively, with an infrared COz meter (Drâger Polytron IR COz). The slopes of the C-COz
release curves were used to calculate the respiration rate: Ee-coz (mg C-COz/g org. C) / time
of incubation (days), where Be-coz is the difference of the accumulated C-COz between two
dates of sampling (days).
Nitrogen mineralization was determined by measuring the production of mineraI N (~+
+ N03-) during incubation. Incubations were carried out with 50 g (dry weight equivalent) of
soil moistened with ultra-pure distilled water to 80% of their water-holding capacities in an
oyen at 30°C during 21 days. ~+ and N03- contents of the soil samples were measured by
the Nessler and phenoldisulfuric methods, respectively. For the measurement ofN~+, 10 g of
soil sample (dry weight equivalent) were shaken with 50 ml of NaCI (1.7 M) during 30
minutes. Then, the filtration was performed with Whatman GF/D after centrifugation during
10 minutes at 5100 g. The NH/ was measured with a spectro-colorimeter DR/700 after
adding 2 drops of stabilizer-disperser and 0.4 ml of Nessler reagent in 10 ml of filtrate
(method HachTM, Anonyme, 1994). For the measurement of the N03-, lOg of soil sample (dry
weight equivalent) were shaken with 50 ml of CUS04 (O.OlM) during 30 minutes. Then a
filtration was performed with Whatman GF/D after addition of 0.2 g of Ca(OHh and MgC03
powder in the suspension. Two millilitres of filtrate were evaporated at 80°C to dryness and
then 2 ml of phenoldisulfuric acid, 20 ml of ultra-pure distilled water and 10 ml of
concentrated ~OH, were added, respectively (Bremner, 1965). The N03- was also
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measured with a spectro-colorimeter DRl700. The net mineralisation of soil N was-ealculated
as the difference between mineraI N content before and after incubation.
Microbial biomass C and N were determined on soils sieved at 2 mm by the chloroform
fumigation-extraction method (Vance et al., 1987; Jenkinson, 1988). Thirty grams (dry weight
equivalent) of soil sarnple were fumigated with ethanol-free chloroform during 24 h. After
removal of CHCl), C was extracted from fumigated and unfumigated soil sarnples with 0.5M
K zS04 with a soil:extractant ratio of 1:5 (w:v) for 30 minutes on a rotating shaker. After
shaking and centrifugation at 5100 g during 10 minutes, the soil suspension was filtered with
a 0.22 JLm filter (Millipore Corporation, Belford, MA 01730) and the filtrate was collected.
Dissolved organic carbon (DOC) was determined on both the fumigated and un-fumigated
soil extracts. DOC is analysed by the HachTM methods, as previously. The C microbial
biomass (Be) was calculated according to the equation: Be = Ee / KEe (Vance et al., 1987),
where Ec is the difference between extractable C from fumigated and un-fumigated sarnples
and KEe =0.38. The extractable N was measured after mineralisation of the N to NH/. Two
millilitres of concentrated HZS04 and 9 drops of HzOz were added to 2 ml of the filtered soil
extracts and heated at 200°C during 24 h. After the mineralization process, the extractable N
was analysed by the Nessler method as previously. The N microbial biomass (BN) was
calculated as BN = EN / KEN (Brookes et al., 1985), where EN is the difference between
extractable N from fumigated and un-fumigated samples and KEN =0.54.
Statistical analyses were done with Statview 4 and the significance probability levels of
the results are given at the P<0.05 (*), P<O.OI (**) and P<O.OOOI (***), respectively.
3. Results
3.1. Soil characteristics
The mean organic carbon, DOC, total N contents and the C:N ratios varied considerably
arnong samples with respective values ranging from 1.86 to 7.23% for organic C, 106.5 to
189.8 mg kg' for DOC, 0.09 to 0.54% for total N and 13.5 to 17.4 for C:N.(Table 1). Soils
were weakly acidic with pH ranging from 5.8 to 6.4. Mean clay contents varied from 11.2 to
26.9% and the average total Ca, Fe and Mn contents of the soils ranged from 2263 to 4973 mg
kg', 9100 to 13166 mg kg' and 210 to 265 mg kg", respectively.
3.2. Metal contents and their correlations with the main characteristics ofthe soils
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Average metal contents varied considerably along the pollution gradient with respective
values ranging from 107.5 to 1231.7 mg kg" for Zn, 2.5 to 5.2 mg kg" for Cd, 30.7 to 465.5
mg kg" for Pb and 33.5 to 107.5 mg kg" for Cu (Table 2). Amounts of different metals at any
sampling points were significantly correlated (for example, the correlation coefficient (r) of
Zn with Cd, Pb and Cu were 0.90, 0.96 and 0.72, respectively). These correlations show that
the variability in heavy metal contents was caused by the same type of contamination. DTPA-
extractable fractions of the different metals ranged from 23.6 to 454.5 mg kg' for Zn, 0.3 to
1.6 mg kg' for Cd, 9.3 to 168.7 mg kg" for Pb and 1.8 ta 23.2 mg kg" for Cu, respectively.
The correlation between total metal contents and the fractions extracted by DTPA were highly
significant with respective values of 0.98 for Zn and Cd, 0.97 for Pb and 0.90 for Cu
(p<O.OOO 1 for aIl of them) (Fig. 1). The proportion of metal contained in the DTPA-extract
was greater for Cd (49 %) than for Zn and Pb (33-34 %) and Cu (22 %).
Highly positive correlations were found between metal contents and organic matter (org.
C, DOC and total N), iron oxides (Fe) and total Ca, as weIl as with clay content. As expected,
pH was negatively correlated with metal content (Table 3).
3.3. Influence ofheavy metals on microbial C and N
The average biomass C and N ranged from 197 to 1229 mg C kg" and 49 to 123 mg N
kg", respectively (Table 4). However, the ratios of biomass C to organic C, ranging from 1.28
to 1.82%, did not show great variations nor any visible trend. In comparison variations of the
ratio of biomass N to total N were much greater and varied from 2.2 to 7.2%. The C:N of
microbial biomass varied considerably from 10.3 to 3.2, respectively.
DTPA-extractable metal contents were in most cases better correlated with the microbial
characteristics of soils than total contents (Table 5). Biomass C showed highly significant
correlations with aIl heavy metal contents. Biomass N was also correlated positively, in most
cases, with sail metal contents, but correlations were significantly lower than those of biomass
C. The higher correlation between metal contents and biomass C than biomass N indicated
that the former is a better parameter to estimate the level of metal contamination. However,
the ratios of biomass C to organic C, that ranged from 1.1 to 1.8%, did not show any
correlation to soil metal contents. Meanwhile, the ratios of biomass N to total N presented
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negative correlations to metal contents. The ratios of biomass C to biomass N ranged from 3.2
to 10.3%, and they were positively correlated to the metal contents.
3.4. Influence ofheavy metals on soil C and N mineralization
During incubation, CO2 production from organic matter mineralization varied
substantially among samples (Figure 2). Carbon mineralization tended to decrease when metal
contamination increased. CO2 production rate increased strongly during the first two days of
incubation and then decreased. Average respiration rates were calculated for the periods 1-2
and 7-21 days of the incubation period. They varied from 2.4 to 8.9 mg C- CO2 g' COTg day"
and from 0.6 to 1.6 mg C- CO2 g-I COTg day", respectively (Table 6). Respiration, specifie
respiration, net N-mineralization and the ratio of net N-mineralization to biomass N were aIl
negatively correlated with the metal contents of the soils (Table 7). The effect of metal
contamination on C respiration rate is illustrated by the relationship between respiration rate
versus total Zn content of the samples(Figure 3). In both cases the respiration rate decreased
with the increase of the metal content, following a power law. Since aIl metals have the same
anthropogenic origin, similar relationships could be obtained with the others metals (Pb, Cd,
and Cu, figures not shown) with comparable levels of correlations (Table 8). In fact, it is the
mixture of the four metals that leads to the decrease of carbon mineralization rates as the
effect of each metal cannot be evaluated alone. On the basis of the total Zn content, and by
extrapolating the curves to origins, the lowest level of contamination (108 mg kg') would
lead to a decrease of 71-74% and the highest level (1232 mg kg") to a decrease of 85-87% of
the C mineralization rates for the two periods of incubation.
4. Discussion
The bioavailability of heavy metals for micro-organisms can only be assessed indirectly
through alterations of the growth of the organism of interest or the evaluation of the toxicity
of a metal on any microbial activities (Wolt, 1994). Although total heavy metal content is
widely used to evaluate the level of contamination of the sail, toxicity of metals is much more
related to their availability in the soil. A wide range of soil properties, such as organic matter
content, clay content, iron oxide content, pH and Eh, determine the effects of given metal
loadings on soil microbes (Babich and Stotzky, 1980). Moreover, relationships established
between heavy metal contents and biological variables are highly dependent on the nature of
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the metal itself and the way metals have been extracted. Leita et al.(1995) indicate that the
addition of Zn and Tl to uncontaminated soil decreased sharply the microbial biomass C in
soil, whereas the addition of Pb does not have any significant effect. Valsecchi et al. (1995)
have demonstrated that the Zn, Cu, Cr Ni, Cd and Pb fractions extracted by EDTA from 16
soils taken at the south of Milan (Italy) were aIl related positively and significantly with the
organic C of the soils, whereas negative relationships were observed with soil respiration and
the specifie respiratory activity. In our study, we used DTPA, a weIl known soil testing
method to assess the bioavailability of trace metals (Lebourg et al., 1996). Although, the total
and DTPA-extractable fractions of metals were highly correlated, we found that the DTPA
extraction reflected better the influence of the metals on the microbial biomasses and
activities of the soils since it has higher correlation coefficients in most cases. We therefore
think that the DTPA extraction might be used as an efficient method to estimate the effects of
heavy metals on the microbial indices in soils contaminated by heavy metals.
Barajas Aceves et al. (1999) have observed the accumulation of C in Zn- and Pb-
contaminated soils. Similar observations had been made by Coughtrey et al. (1979) in a forest
soil contaminated with Pb, Cu, Cd and Zn. In this case, they demonstrated that Zn and Cd
decreased more litter decomposition than Pb and Cu. Positive significant correlations between
heavy metal contents and the organic C contents of 16 soils have been also shown by
Valsecchi et al. (1995). Our results also showed that there were highly significant positive
correlations between organic C, as weIl as total N, and heavy metal contents in these soils.
Microbial biomass is considered a much more sensitive indicator of changing soil
conditions than total organic matter content. Brookes and McGrath (1984) have provided
evidence that heavy metals decrease the proportion of microbial biomass C in total soil
organic matter, and the ratio of soil microbial C to soil organic Chas been proposed as a
useful measure of soil pollution by heavy metals (Brookes, 1995). A reduction of this ratio as
a result of metal pollution has been reported from other studies (Chander and Brookes, 1991;
Fliessbach and Reber, 1992). Although our results on the ratio of biomass C to soil organic C
remained in the range 1-5 % of the values reviewed by Lavelle and Spain (2001), they are
however lower than those reported by Anderson and Domsch (1989) for unpolluted arable
soils, who showed that it generally represented 2-3% of soil organic C. The low proportions
observed in our sites couId be attributed to the high concentrations of heavy metal in our soils,
but also to a high condensation and humification of organic matter that is resistant to
microbial attack (Tate, 1987). Biomass N correlations with metal contents were lower than
those observed with biomass C. As a result, the ratio of biomass C:N varied strongly with the
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levels of contamination (Table 4 and 5). This ratio was around 3.5 in the un-contaminated
soils, and increased progressively to approximately 10 in the highly contaminated soils.
According to previous investigations, fungi appear to be more tolerant to heavy metals than
bacteria and actinomycetes (Jordan and Lechevallier, 1975; Hiroki, 1992). Paul and Clear
(1996) indicated that bacteria have C:N ratio as low as 3.5:1 and fungi, 10 to 15:1. Joergensen
et al. (1995) suggested that large microbial biomass C:N ratios are caused by increased fungal
to microbial biomass ratios. Our results also strongly suggested that soil microbial biomass
varied with the contamination gradient with dominance of fungi in polluted soils and bacteria
in the un-contaminated soils.
Mineralization of soil organic Chas been largely used to estimate metal toxicity.
However, contrasting results have been obtained (Walter and Stadelmann, 1979; Lighthart et
al., 1983; Doelman and Haanstra, 1984; Leita et al., 1995). On one hand, the rate of C-COz
release is related to the physico-chemical characteristics of the soils. It is negatively related to
organic C, DOC and clay contents of our soils (data non shown). As organic C is the source of
energy for microorganisms and as they are generally associated with the finest fractions of the
soils (Ladd et al., 1996), it is not surprising that the limited organic C or clay contents of sorne
samples reduce COz release. On the other hand, respiration intensities of the soils (mg C-COz
g-I org.C) had always significant and negative correlations with metal contents (Table 7). This
result is illustrated by the sharp decrease of the respiration rate when the metal contamination
increases (Figure 3).
Brookes (1995) suggests that the ratio of COz production to biomass C, i.e. specifie
respiration rate, or the ratio of soil microbial C to soil organic C, are better indicators of soil
pollution than either microbial activity or biomass measurements alone. Our results highly
support the first point since the biomass specifie respiration rates were negatively related with
heavy metal contents of the soils (Table 7). However, the ratios of biomass C to organic C
were rather stable, ranging from 1.1 to 1.8 % (Table 4), and they did not show any significant
correlation with heavy metal contents. This indicates that the amount of microbial biomass C
per unit of organic C does not change whereas respirometric activity is reduced by the heavy
metals in these soils. The decrease of the specifie respiration rate due to the environmental
stress related to the presence of toxic metals could lead to a decrease in microbial activities or
to a qualitative change in microbial community. An increase in specifie respiration rate,
attributed to the increase in the maintenance energy requirement, is often observed in
laboratory studies after an addition of metals (Giller et al., 1998). Therefore, the decrease
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observed here could be related to the change in the microbial community with an increase of
the amount of fungi with the level of contamination.
Net mineralization rate of N (mg mineralised N g" total N) was also negatively correlated
with metal content of the soil samples (Table 7). This indicates clearly the inhibitory effect of
these metals (Zn, Cd and Pb) on the net N mineralization. Heavy metals generally exert an
inhibitory action on soil micro-organisms by displacing essential metal ions, blocking
essential functional groups, or by modifying the active conformation of biological molecules
(Doelman et al., 1994; Li and Tan, 1994). Consequently, the activities of soil micro-
organisms would be reduced and oriented towards specifie reactions of N-assimilation and
reorganization rather than N mineralization and oxidation (Amlinger and Boltzmann, 1995;
Minnich and McBride, 1986; Rother et al., 1982). An investigation to evaluate the influence
of six trace metals (Cd, Cr, Cu, Mn, Pb, Zn) on N immobilization, N mineralization, and
nitrification was conducted by Chang and Broadbent (1982). The results showed that the
addition of low levels of metals, such as Mn or Pb, stimulated N immobilization. However,
beyond metal concentrations in soils of 400 mg kg", aIl metals inhibited any N
transformation. Among the metals studied the sequence in order of decreasing inhibition was
Cr > Cd > Cu > Zn > Mn > Pb. ft was concluded that N transformation rates may be affected
by trace metals in soils receiving heavy sludge applications. Hassen et al. (1998) had observed
that the inhibitory effects of the added metals in a clayey loamy soil amended with organic
wastes enriched with Zn, Cu and Cd on N-mineralization were in the order Cdc-Cuc-Zn, and
indicated that for many reasons, the global effect of heavy metals on N-mineralization was
very variable. Moreover, the modification of the microbial community could be involved in
the decrease of the net N mineralization. As the C:N ratio of the microbial debris, i.e. the most
available organic residues for mineralization, increased with the amount of fungi, the N
immobilisation increase in comparison with the gross N mineralization leading to the decrease
of the net N mineralization.
5. Conclusions
The results showed that DTPA-extractable and total contents of heavy metals are highly
correlated in these soils. These two parameters also have similar correlations with physico-
chemical or biological characteristics of the soils. Organic C, total N and microbial biomass C
were significantly and positively correlated with the metal content of the soils, while
respiration (mg C-COz g' C org.), the respiration rate (mg C-COz g'l Corg. day"), the specifie
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respiration (mg C-COz mg" C biomass), as weIl as net N mineralization (mg N mineralised g
! total N) and the specifie net N mineralization (mg net mineralised N mg" biomass N) were
negatively correlated with heavy met al contents of the soils. The ratios of biomass C:N
increased along a gradient of increased heavy metal contamination which suggested that the
microbial biomass of this soil had increased fungal components as contamination increased.
This result however is in accordance with sorne previously published results (Jordan and
Lechevallier, 1975; Hiroki, 1992).
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Main characteristics of the soil samples (mean ± standard deviation, n=3)
Sample Cargo (%) DOC (rnqkq") Total N (%) C/N pH Clay(%) Ca (mgkg,i) Fe (mgkg,i) Mn (mgkg'I)
Number
1 4.62 ± 0.17 189.8 ± 11.6 0.33 ± 0.02 13.9±0.6 5.8 ± 0.1 18.2 ± 4.5 4190 ± 641 13033 ± 375 210.7 ± 12.7
2 7.23 ± 0.96 184.5 ± 72.8 0.54 ± 0.09 13.5 ± 0.7 5.8 ±0.3 26.9 ± 2.3 4973 ± 322 13166 ± 775 261.7 ± 10.1
3 2.55 ± 0.19 159.0 ± 10.2 0.15 ± 0.02 17.1 ± 0.9 6.3 ±0.2 14.8 ± 7.3 3337 ± 165 11650 ± 564 264.7 ± 20.3
4 2.56 ± 0.26 150.0 ± 25.1 0.16 ± 0.01 16.3 ± 0.7 6.1 ± 0.1 15.6 ± 7.5 2965 ± 233 10700 ± 450 216.0 ± 12.3
5 1.86 ± 0.13 114.8 ± 38.3 0.12±0.01 15.2 ± 0.3 6.3 ± 0.1 13.2 ± 4.0 3333 ± 14 10750 ± 180 254.8 ± 7.6
6 1.99±0.17 120.8 ± 29.7 0.14 ± 0.02 14.9 ± 1.8 6.2 ± 0.1 13.2 ± 1.1 3231 ± 49 9583 ± 257 268.2 ± 9.9
7 2.57 ± 0.12 108.0 ± 19.2 0.12±0.01 16.7 ± 0.8 6.4 ± 0.2 11.8 ± 0.9 3323 ± 26 9333 ± 226 272.5 ± 5.5
8 1.97 ± 0.07 106.5 ± 17.0 0.09 ± 0.01 17.4 ± 0.7 6.0 ± 0.1 11.2 ± 1.0 2263 ± 173 9100±391 265.0 ± 6.5
Table 2
Total and DTPA-extractable metal contents of the soils samples ( mean ± standard deviation, mgkg", n=3)
Sample Zn total Zn-DTPA Cd total Cd-DTPA Pb total Pb-DTPA Cu total Cu-DTPA
Number
1 1231.7±280.2 454.5±93.0 4.5±O.5 1.4±O.3 465.5±127.3 149.5±31.0 107.5±23.6 23.2±8.0
2 1198.3±629.6 400.0±101.7 5.2±O.8 1.6±O.3 453.3±177.7 168.7±52.2 88.8±26.8 15.4±8.9
3 522.7±36.8 181.5±7.9 3.3±O.3 O.6±O.O3 105.8±1O.7 26.6±4.0 61.0±15.8 7.2±1.3
4 270.7±39.2 93.3±6.7 3.2±O.3 O.6±O.OI 134.5±110.4 25.8±2.1 38.5±4.1 3.9±O.1
5 175.7±7.4 54.5±O.5 3.3±O O.4±O.OI 52.2±5.4 1O.8±O.4 30.0±3.1 2.7±O.1
6 139.5±5.5 44.2±O.2 2.5±O O.4±O.O2 43.8±8.3 1O.6±2.3 79.8±5.05 8.2±9.6
7 165.7±41.7 40.8±1.9 2.7±O.3 O.4±O.O3 45.8±1.9 9.3±O.4 36.2±15.0 2.4±O.4
8 107.5±11.8 23.6±O.5 2.5±O O.3±O.OI 30.7±3.5 9.9±1.0 33.5±2.3 1.8±O.2
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Table 3
Correlations between main characteristics and metal contents of the soil samples
Total Zn Zn-DTPA Total Cd Cd-DTPA Total Pb Pb-DTPA Total Cu Cu-DTPA
Org. C 0.77 *** 0.83 *** 0.88 *** 0.90 *** 0.81 *** 0.88 *** 0.55 ** 0.61 **
DOC 0.63 ** 0.70 ** 0.59 ** 0.59 ** 0.60 ** 0.61 ** 0.43 * 0.54 **
Total N 0.75 *** 0.81 *** 0.86 *** 0.88 *** 0.79 *** 0.86 *** 0.55 ** 0.60 **
CIN -0.54 ** -0.59 ** -0.58 ** -0.61 ** -0.58 ** -0.64 ** -0.54 ** -0.59 **
pH -0.57 ** -0.61 ** -0.65 ** -0.68 ** -0.65 ** -0.68 ** -0.37 ns -0.48 *
Clay 0.55 ** 0.60 ** 0.62 ** 0.65 ** 0.55 ** 0.64 ** 0.35 ns 0.37 ns
Ca 0.76 *** 0.81 *** 0.84 *** 0.84 *** 0.71 *** 0.82 *** 0.60 ** 0.66 **
Fe 0.90 *** 0.92 *** 0.94 *** 0.90 *** 0.86 *** 0.87 *** 0.63 ** 0.76 ***
Mn -0.28 ns -0.37 ns -0.27 ns -0.30 ns -0.38 ns -0.30 ns -0.10 ns -0.26 ns
Significant correlations between soil characteristics and metal contents are noted by ***: p<O.OOOl; **: p<O.Ol; *: p<0.05; ns: p>o.05
Table 4




















Biornass C. Biornass C/org. C Biomass N
(mgkg') (%) (mgkg- I )
623.7 ± 10.7 1.4 ± 0.1 73.9 ± 8.8
1229.6±119.1 1.7±0.3 122.9±27.3
284.1 ±99.6 1.1 ±0.3 49.0± 10.7
465.3 ± 164.2 1.8 ± 0.6 80.9 ± 15.0
251.5 ± 51.1 1.3 ± 0.2 55.2 ± 12.0
339.6 ± 94.0 1.7 ± 0.5 53.7 ± 10.2
291.1±78.1 1.5±0.4 79.4±4.0













Correlations between biomass C, N and the metal contents of the soil samples
Total Zn Zn-DTPA Total Cd Cd-DTPA Total Pb Pb-DTPA Total Cu Cu-DTPA
Biomass C 0.73 *** 0.75 *** 0.81 *** 0.83 *** 0.75 *** 0.83 *** 0.51 * 0.54 **
Biomass C/org. C 0.09 ns 0.04 ns 0.07 ns 0.1I ns 0.08 ns 0.14 ns 0.09 ns 0.02 ns
Biomass N 0.40 ns 0.45 * 0.52 ** 0.55 ** 0.49 * 0.56 ** 0.21 ns 0.26 ns
Biomass NlTotal N -0.70 ** -0.76 *** -0.74 *** -0.73 *** -0.68 ** -0.68 ** -0.65 ** -0.66 **
Biomass ClBiomass N 0.80 *** 0.79 *** 0.80 *** 0.83 *** 0.77 *** 0.82 *** 0.67 ** 0.66 **
Significant correlations between soil characteristics and metal contents are noted by ***: p<O.OOOl; **: p<O.Ol; *: p<0.05; ns: p>0.05
Table 6
Mineralization of C and N of the soils (mean ± standard deviation, n=3)
Respiration Specifie Resp. Respiration rate Net Min. N Min. N/Bio. N
(1-2 days) (7-21 dats)




























































Correlations between parameters describing C and N mineralization and metal contents of the soils
Total Zn Zn-DTPA Total Cd Cd-DTPA Total Pb Pb-DTPA Total Cu Cu-DTPA
Respiration -0.67 ** -0.70 ** -0.69 ** -0.72 *** -0.65 ** -0.74 *** -0.40 ns -0.53
Specifie respiration -0.68 ** -0.72 *** -0.69 ** -0.74 *** -0.69 ** -0.74 *** -0.55 ** -0.60
Net mineralized N -0.50 * -0.52 ** -0.58 ** -0.53 ** -0.56 ** -0.55 ** -0.23 ns -0.34 ns
Net Min. N/Bio. N -0.49 * -0.51 * -0.56 ** -0.57 ** -0.58 ** -0.59 ** -0.18 ns -0.35 ns
Significant correlations between soil characteristics and metal contents are noted by ***: p<O.OOOl; **: p<O.Ol; *: p<O.OS; ns: p>O.OS
Table 8
Coefficients of adjustment of the relationships between the respiration rate (mg C-COz g-l C org. day") and the metal contents of the soils to a
power model
Total Zn Zn-DTPA Total Cd Cd-DTPA Total Pb
1-2 days -0.64 ** -0.62 ** -0.68 ** -0.71 *** -0.64 **
7-21 days -0.77 *** -0.77 *** -0.77 *** -0.79 *** -0.71 ***














Fig. 1. Relationships between total and DTPA-extractable metal contents in soil samples.
Fig. 2: Accumulated C-COz evolved from eight soils during 21 days incubation (mean values
of tbree replications for each soil sample from 1 to 8)
Fig. 3. Measured and modelled (according to a power model) relationships between the rate of
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Fig. 2: Accumulated C-COz evolved from eight soils during 21 days incubation (mean values
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Fig. 3. Measured and modelled (according to a power model) relationships between the rate of
respiratory intensity of the soil samples for 1-2 days (a) and 7-21 days (b) of incubation. and
total Zn content
227
